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- The question of questions for mankind – the problem which underlies all others, and is 
more deeply interesting that any other – is the ascertainment of the place which man 
occupies in Nature and of his relations to the universe of things -  
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Modelización de flujos tróficos y uso de indicadores ecológicos como 
aproximación al estudio de las pesquerías mediterráneas 
El impacto de la actividad pesquera sobre los ecosistemas marinos explotados es 
ampliamente reconocido. La pesca puede tener impactos de carácter directo e indirecto 
y modificar el funcionamiento y la estructura de estos ecosistemas. Por lo tanto, es 
necesario el estudio integrado de esta actividad extractiva en el seno del ecosistema. 
Desde la comunidad científica se han desarrollado varias aproximaciones metodológicas 
de carácter multiespecífico o ecosistémicas para estudiar los ecosistemas marinos y sus 
recursos. En este trabajo se presenta el estudio de las pesquerías mediterráneas mediante 
la modelización ecológica de flujos tróficos y el uso de indicadores de impacto 
pesquero. El objetivo final es el caracterizar la estructura y funcionamiento de los 
ecosistemas explotados mediterráneos para abordar la sostenibilidad de la actividad 
pesquera por medio de una aproximación ecológica integral del ecosistema.  
En primer lugar se emplea la modelización ecológica de equilibrio de masas mediante la 
implementación del modelo Ecopath with Ecosim para describir en términos de flujos 
tróficos el ecosistema explotado del sur del mar Catalán y el mar Adriático centro-
septentrional. Con ello se obtienen resultados esenciales en cuanto a la estructura y 
funcionamiento de estos dos ecosistemas explotados y en cuanto al impacto de la pesca 
en un contexto ecológico. A continuación, se ha procedido a ajustar y validar el modelo 
ecológico representativo del sur del mar Catalán mediante el desarrollo de simulaciones 
dinámicas. A partir del modelo ecológico calibrado se puede analizar cuantitativamente 
en qué medida los factores internos del ecosistema (p.ej. el control de los flujos tróficos 
y las relaciones de depredación) y los factores externos a él (p.ej., la actividad pesquera 
y los factores ambientales) han tenido una influencia sobre la dinámica temporal de los 
recursos explotados de esta zona. Además, con este procedimiento se obtienen 
resultados importantes en cuanto a la modificación de la estructura y el funcionamiento 
del ecosistema a causa de la actividad pesquera y se evalúan varias opciones de gestión 
hacia el futuro. 
Seguidamente, los modelos ecológicos anteriores se emplean para desarrollar 
comparaciones de ecosistemas mediterráneos entre sí y con otras regiones. Además, se 
utilizan indicadores ecológicos para analizar varias series temporales de datos, 
principalmente compuestas por datos de capturas, del sur del mar Catalán y del 
Adriático centro-septentrional. Con ello se contextualizan los resultados de los modelos 
ecológicos y se obtienen nuevos resultados del impacto de la pesca sobre los 
ecosistemas mediterráneos. 
Finalmente, se define y aplica un nuevo índice de impacto pesquero de carácter 
ecológico útil para evaluar la situación de explotación de un ecosistema en términos de 
probabilidades de explotación sostenible o sobreexplotación del ecosistema. Este índice 
se utiliza para evaluar los casos de estudio mediterráneos y también datos agregados del 
resto de ecosistemas marinos explotados. Con ello se obtiene una evaluación 
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Capítulo I. Presentación y estructura de la tesis 
Los ecosistemas marinos han proporcionado alimento a las comunidades costeras desde 
tiempos remotos. Esto, junto con la inmensidad de los océanos y la dificultad que 
conlleva su estudio, y, en consecuencia con la dificultad de percibir su degradación, ha 
hecho pensar que el medio marino es ilimitado e inagotable. Sin embargo, la realidad es 
que las poblaciones humanas son cada vez más numerosas y explotan de forma más 
intensa sus recursos marinos.  
De hecho, la historia reciente ha demostrado que se puede degradar el medio marino 
con la misma intensidad con la que se degrada el medio terrestre (Pauly y Christensen, 
1995). Además, y aunque los ecosistemas marinos están sujetos a fluctuaciones 
importantes debido a la variabilidad ambiental (Steele, 1998), la actividad pesquera es el 
primer factor desestabilizador de los ecosistemas marinos (Jackson et al., 2001) y el 
principal componente involucrado en el cambio de su estructura y funcionamiento 
(Jennings y Kaiser, 1998; Pauly et al., 1998a; Hall, 1999; Gislason et al., 2000; 
Murawski, 2000; Pauly y Maclean, 2003).  
En el contexto del cada vez más evidente impacto de la pesca sobre los recursos 
marinos, ya desde principios del siglo XX se han aplicado diversas metodologías 
clásicas de estudio y evaluación de poblaciones marinas para evaluar el estado de las 
poblaciones de organismos explotados y obtener criterios científicos para su gestión 
(p.ej., Beverton y Holt, 1957; Schaefer, 1954; Ricker, 1958; Gulland, 1963; Lleonart, 
1986; Hilborn y Walters, 1992). La implementación de estos métodos ha sido de gran 
utilidad para describir la dinámica de muchas especies explotadas y gestionar los estocs 
pesqueros (Patterson, 1992; Mertz y Myers, 1998; Hilborn y Walters, 1992). Sin 
embargo, su aplicación ha sido insuficiente para preservar la integridad de los 
ecosistemas explotados, ya que la actividad pesquera no afecta únicamente a las 
especies o comunidades comerciales, sino que tiene un efecto directo e indirecto mucho 
más amplio sobre la estructura y funcionamiento de los ecosistemas (Jennings y Kaiser, 
1998; Pauly et al., 1998a; Hall, 1999; Gislason et al., 2000; Murawski, 2000).  
El reto de la gestión pesquera actual es obtener una captura económicamente viable 
compatible con una preservación de las principales características y funciones de los 
ecosistemas marinos que evite, entre otros, el cambio drástico de abundancia de 
especies, el descenso de la biodiversidad y la degradación del hábitat explotado (Larkin, 
1996). En este contexto es inevitable el desarrollo científico de herramientas con una 
visión integral del ecosistema explotado que incluyan la aplicación de metodologías 
multiespecíficas y aproximaciones ecosistémicas (Gislason, 1999; Murawski, 2000; 
Hollowed et al., 2000; Walters et al., 2005). Estas herramientas no tienen como objetivo 
reemplazar los métodos clásicos de estudio y evaluación de poblaciones, sino integrar, 
ampliar y contextualizar sus resultados. 








El desarrollo de aproximaciones ecológicas supone un cambio de paradigma hacia un  
análisis y gestión pesquera basada en el ecosistema o con un enfoque “ecosistémico” 
(Ecosystem-Based Management of fisheries, EBM o Ecosystem Approach to fisheries, 
EAF) (FAO, 2003). Este paradigma postula que el ser humano no explota recursos 
marinos aislados sino ecosistemas enteros, por lo que se debe considerar el ecosistema 
como unidad de gestión (Tudela, 1999). El objetivo principal de esta visión es el 
mantenimiento y la recuperación de los ecosistemas marinos explotados en/hacia 
estados viables desde la perspectiva de su funcionamiento y su estructura, compatible 
con la explotación pesquera y la conservación de la biodiversidad y de los diversos 
servicios y valores ambientales que los ecosistemas proporcionan (Larkin, 1996; Cury 
et al., 2005a). En este contexto, la modelización ecológica y la aplicación de 
indicadores ecosistémicos han sido dos de las herramientas analíticas que mayor 
desarrollo han experimentado en el contexto de la gestión pesquera basada en el 
ecosistema (Hollingworth, 2000; Christensen y Pauly, 2004; Daan et al., 2005). 
En otro orden de consideración, la región mediterránea ha sido el origen de numerosas 
civilizaciones clásicas que se han asentado y expandido de forma continuada hasta 
alcanzar los 132-133 millones de personas en la actualidad (Margalef, 1985; Bas, 2002). 
La pesca se ha señalado como el primer gran factor de perturbación en las zonas 
costeras (Jakson et al., 2001) y existen evidencias de la historia ancestral de explotación 
pesquera en la cuenca mediterránea (Bas et al., 1955; Margalef, 1985; Bas et al., 1985; 
Stergiou, 1999; Sala, 2004). Así pues, aunque no se conoce de forma precisa el estado 
del ecosistema mediterráneo anterior a su explotación humana, el impacto de la 
actividad pesquera ha sido sin duda muy elevado en el mar Mediterráneo. En apoyo a 
esta afirmación, los resultados de un estudio sobre el análisis del nivel trófico medio de 
la captura (mTLc) de los últimos 50 años (Pauly et al., 1998a) muestra que el mTLc en 
el mar Mediterráneo a mediados del siglo XX era significativamente inferior al de los 
otros ecosistemas estudiados. Estos resultados indican que los organismos de mayor 
tamaño y vida más larga habrían desparecido en la región mediterránea con anterioridad 
al resto de áreas explotadas, lo que respondería a un fenómeno ancestral de explotación 
progresiva hacia los elementos con menor nivel trófico del ecosistema, o fenómeno de 
Fishing Down Marine Food Web (Pauly et al., 1998a, 1998b; Pauly y Palomares, 2005; 
Pauly y Watson, 2005). Este proceso debió empezar hace milenios en el mar 
Mediterráneo, mientras que en otros ecosistemas explotados podría haber empezado 
hace cientos de años o tan solo décadas.  
Las comunidades marinas responden a los factores de estrés reduciendo la 
biodiversidad, incrementando la dominancia de especies oportunistas y reduciendo el 
tamaño medio de las especies dominantes (Pearson y Rosemberg, 1978; Gray, 1989). 
Todos estos cambios se han producido en el ecosistema marino mediterráneo (Bianchi y 
Morri, 2000; Papaconstantinou y Farrugio, 2000) en dónde actualmente muchas 
especies endémicas se encuentran amenazadas (Bianchi y Morri, 2000). En este 
contexto, el estado de explotación de los recursos marinos mediterráneos en la 








actualidad evidencia la explotación intensa o la sobreexplotación de muchos de los 
estocs comerciales (Farrugio et al., 1993; Papaconstantinou y Farrugio, 2000; Lleonart 
y Maynou, 2003). Además, la actividad pesquera carece de evaluaciones periódicas de 
las poblaciones explotadas y de herramientas analíticas para su estudio y gestión 
(Lleonart y Maynou, 2003). Del mismo modo, aunque existen varias aplicaciones de 
modelización ecológica e indicadores ecosistémicos, éstas han sido aplicadas en varios 
ecosistemas costeros del mar Mediterráneo (ej. Tudela, 2000; Pauly y Palomares, 2000; 
Blanquer, 2001; Libralato et al., 2002, 2005a; Brando et al., 2004; Zucchetta, 2002; 
Pinnegar y Polunnin, 2004), y no existen hasta la fecha ejemplos de su aplicación en 
zonas de actividad pesquera intensa, con la excepción del mar Negro (Örek, 2000; 
Daskalov, 2002, 2003). En este marco, nuestro trabajo presenta el desarrollo de estas 
metodologías aplicadas, por primera vez, al estudio de los ecosistemas explotados de 
plataforma continental y talud superior del mar Mediterráneo. 
Teniendo en cuanta la situación actual de explotación del mar Mediterráneo y la 
necesidad de gestionar los ecosistemas marinos con un enfoque ecológico, el objetivo 
principal de este trabajo es caracterizar los ecosistemas altamente explotados del mar 
Mediterráneo asociados a la plataforma continental y al talud superior aplicando las 
herramientas de análisis adecuadas (modelización ecológica e indicadores 
ecosistémicos) que permitan abordar su sostenibilidad mediante una aproximación 
ecológica integral. De esta forma, se pretende describir la estrucutura y funcionamiento 
de estos ecositemas marinos y cuantificar los impactos de la actividad pesquera sobre 
ellos, para establecer valores o direcciones de referencia adecuados que permitan 
contribuir a su explotación sostenible.  
La descripción y cuantificación del impacto de la pesca es un requisito indispensable 
para avanzar hacia una gestión pesquera basada en un contexto ecosistémico. Esta 
descripción y cuantificación implica la generación de información relevante sobre la 
estructura y el funcionamiento de los ecosistemas y cómo, y en que medida, la actividad 
pesquera tiene un impacto sobre estos. Según la FAO (1995), “para conseguir una 
gestión pesquera de los recursos marinos basada realmente en el ecosistema se necesita 
regular el uso de los recursos marinos explotados en base al conocimiento de la 
estructura y la dinámica de los ecosistemas en dónde estos recursos se encuentran”. Esto 
requiere incrementar de forma sustancial el conocimiento actual sobre los ecosistemas 
explotados y las interacciones que se establecen entre los elementos que los configuran, 
y sobre cómo estas interacciones se ven modificadas por la acción del ser humano y los 
factores ambientales. Esta tesis tiene como objetivo avanzar en dicha dirección.  
Las herramientas analíticas escogidas han sido aplicadas a dos casos de estudio del mar 
Mediterráneo sobre los que se dispone de suficiente información tanto en lo que 
concierne al ecosistema como a la actividad pesquera. Estos ecosistemas son el sur del 
mar Catalán y el mar Adriático centro-septentrional. Ambas zonas tienen una 
importancia notable en el contexto pesquero del Mediterráneo (Farrugio et al., 1993; 
Papaconstantinou y Farrugio, 2000; Bas, 2002).  








Con el fin de alcanzar este objetivo, la tesis se ha estructurado en: I. Estado de la 
cuestión y metodología; II. Aplicación de la modelización ecológica; III. Aplicación de 
indicadores ecosistémicos y desarrollo de comparaciones; IV. Desarrollo de un nuevo 
índice ecológico de impacto pesquero; y V. Conclusiones finales. 
La primera parte está integrada por dos capítulos. En el capítulo II se presenta una 
revisión sobre el estado de explotación de los ecosistemas marinos y se analiza la 
evolución del estudio y la gestión de los recursos marinos explotados y los ecosistemas, 
tanto a nivel general como en el caso particular del mar Mediterráneo. En el capítulo 
III se presenta la metodología general empleada en el trabajo y se definen los conceptos 
clave.  
En la segunda parte se presentan los modelos ecológicos desarrollados. El capítulo IV 
corresponde al modelo ecológico de flujos tróficos representativo del ecosistema de 
plataforma continental y talud superior del sur del mar Catalán y en el capítulo V se 
desarrolla la modelización dinámica temporal de este ecosistema. En el capítulo VI se 
presenta el modelo de flujos tróficos representativo del mar Adriático centro-
septentrional.  
La tercera parte está dedicada a presentar la comparación de los modelos previamente 
construidos y la aplicación de indicadores ecológicos. Así, en el capítulo VII se 
presenta la comparación entre modelos representativos del mismo ecosistema en 
diferentes momentos temporales y entre distintos ecosistemas. En el capítulo VIII se 
desarrolla la aplicación de indicadores de impacto pesquero a series temporales de 
datos. 
En la cuarta parte, integrada por un solo capítulo, el capítulo IX, se presenta el 
desarrollo conceptual y la aplicación de un nuevo índice de impacto pesquero. Cada uno 
de estos capítulos (capítulo IV-IX) incluye unos objetivos y metodología concretos, una 
discusión y unas conclusiones propias.  
Finalmente, en la última parte (capítulo X) se sintetizan los resultados obtenidos.  
En todos los casos, las tablas y figuras se han situado al final de cada capítulo. El 
trabajo incluye también un apartado de anexos (soporte CD) dónde se encuentran datos 
complementarios de cada capítulo y los datos necesarios para la construcción de los 





Capítulo II.  
Impacto de la pesca y estudio y gestión de  los ecosistemas 
marinos explotados








2.1. Impacto de la pesca 
2.1.1. Actividad pesquera, evolución global e impacto 
La pesca marina ha existido desde hace milenios. Sin embargo, no ha sido hasta 
principios del siglo XX, y sobre todo después de la Segunda Guerra Mundial, cuando se 
ha desarrollado de forma intensa y con carácter industrial. Esto ha sucedido gracias a la 
implementación de nuevas tecnologías, la expansión de la actividad pesquera hacia 
áreas no explotadas y la captura de especies menos accesibles o inicialmente menos 
valoradas (Pauly et al., 2002; Watson et al., 2004; FAO, 2005). Las capturas marinas 
han aumentado desde los 3 millones de toneladas a principios del siglo XX hasta un 
máximo de 92 millones de toneladas en 1994 (Figura 2.1).  
En la evolución de las capturas se puede observar cómo a principio de la década de 
1970 se detienen y se produce uno de los colapsos más famosos de una pesquería 
importante a nivel mundial: la pesquería de la anchoveta peruana Engraulis ringens 
(Jenyns, 1842) en el afloramiento de Humboldt (Castillo y Mendo, 1987). La captura de 
esta especie disminuye desde 13.1 millones de toneladas en 1970 a menos de 2 millones 
de toneladas en 1974. A partir de entonces, el aumento de las capturas marinas se 
ralentiza y su crecimiento se produce principalmente por la introducción de nuevas 
especies de escaso valor comercial y el aumento del esfuerzo de pesca. En este contexto, 
a mediados de la década de 1980 se produce el segundo gran colapso de un estoc 
explotado: el bacalao Gadus morhua (Linnaeus, 1758) en el Atlántico norte (Hutchings 
y Myers, 1994; Myers et al., 1997). A partir de ese momento la captura mundial se 
estanca alrededor de los 90 millones de toneladas (Watson y Pauly, 2001). En la 
actualidad los principales caladeros de pesca se encuentran explotados al límite de sus 
posibilidades (FAO, 2005) y la pesca, entendida como la última actividad extractiva de 
explotación de animales salvajes, se encuentra en una situación difícil (Cury y Cayré, 
2001; Pauly y Maclean, 2003).  
Esto se explica por el importante efecto que la pesca tiene sobre los ecosistemas que 
explota, al mismo tiempo que estos ecosistemas se ven impactados por los factores 
ambientales. Los impactos directos de la pesca incluyen la disminución de especies 
comerciales y no comerciales (Casey y Myers, 1998; Jackson y Sala, 2001; Christensen 
et al., 2003; Myers y Worm, 2003), la pérdida de diversidad genética (Smith et al., 
1991) y la generación de gran cantidad de descartes (Alverson et al., 1994; Kelleher, 
2005). Los impactos de carácter indirecto incluyen la degradación de los hábitats (Hall, 
1999; FAO, 2005) y la proliferación de cascadas tróficas (Pace et al., 1999; Estes et al., 
1998) que tienen un impacto indirecto, p.ej. sobre depredadores apicales (Springer et 
al., 2004) y especies bentónicas (Jennings y Kaiser, 1998; Pinnegar et al., 2000). La 
explotación intensa de los recursos naturales puede llevar a una situación de 
sobreexplotación y al colapso y extinción comercial de especies (Myers et al., 1995). 
Además, recientemente se ha demostrado que, contrariamente a lo que se pensaba, la 
pesca puede provocar la extinción total de especies marinas (Roberts y Hawkins, 1999; 








Verity et al., 2002), como es el caso de la oreja de mar de California Haliotis sorenseni 
(Bartsch, 1940) (Tegner et al.,  1996) o de la raya Raja laevis (Mitchill, 1818) del 
Atlántico norte (Casey y Myers, 1998). 
El cambio en la composición de las capturas durante los últimos 50 años pone de 
manifiesto este desarrollo pesquero y su impacto. Este cambio se observa claramente 
con el análisis de los niveles tróficos (TL) de las especies capturadas. El TL es un 
indicador que representa las relaciones tróficas de las especies en los ecosistemas e 
identifica la situación de un organismo en la red trófica (Lindeman, 1942; Odum y 
Heald, 1975). Se define como el número de interacciones tróficas que permiten que la 
materia y la energía se transfieran desde los productores primarios y el detrito hasta una 
especie determinada. Lindeman (1942) definió el TL como un número entero cuyo valor 
de referencia era TL =1 para los productores primarios y el detrito, TL = 2 para los 
herbívoros, TL = 3 para los depredadores de primer orden, TL = 4 para los depredadores 
de segundo orden, y así sucesivamente. Posteriormente, Odum y Heald (1975) aplicaron 
la definición de TL al dominio real, introduciendo la definición de nivel trófico 
fraccionado para tener en cuenta que, en realidad, los organismos pueden alimentarse de 
varios TL a la vez. Un análisis detallado de las capturas mundiales y del TL de las 
principales especies capturadas ha mostrado que el nivel trófico medio de la captura 
(mTLc) por año ha disminuido en numerosas áreas explotadas de todo el planeta desde 
1950 (Pauly et al., 1998a). Este proceso se conoce como Fishing Down Marine Food 
Webs (FDMFW) y describe un fenómeno de pesca progresiva hacia niveles tróficos 
menores del ecosistema a medida que las especies de vida más larga y mayor tamaño 
disminuyen por el impacto pesquero (Pauly et al., 1998a; Pauly y Palomares, 2005; 
Pauly y Walters, 2005).  
Otro descubrimiento importante con relación al impacto de la pesca sobre el ecosistema 
marino es el hecho que la producción primaria requerida para sostener las capturas 
pesqueras actuales se encuentra entre el 24% y el 35% en los ecosistemas marinos 
explotados de plataforma continental y de afloramiento, dónde se concentra la mayor 
actividad pesquera mundial (Pauly y Christensen, 1995). Estos valores son similares a 
los obtenidos para la actividad humana en los ecosistemas terrestres (entre 35% y 40%) 
y ponen de manifiesto una presión pesquera sobre los ecosistemas marinos mucho 
mayor de lo que se creía en un principio (Vitousek et al., 1986).  
Por otro lado, la base ecológica para explotar de forma sostenible una especie se basa en 
la respuesta compensatoria (compensatory response) que muestra una población 
explotada. Esta población puede responder a la reducción de su abundancia por la pesca 
aumentando la supervivencia de los organismos no capturados, sobre todo los juveniles 
(Rosemberg et al., 1993; Walters et al., 2005). Una respuesta compensatoria se produce 
cuando existe una denso-dependencia baja (o densidad sobrecompensante) relacionada, 
por ejemplo, con el crecimiento, la reproducción o el movimiento de los organismos 
explotados, parámetros que se ven modificados en función del tamaño de la población 








(Rose et al., 2001). La producción generada por estas respuestas compensatorias 
(surplus production) es la producción que se puede capturar permitiendo una 
explotación sostenible. En las evaluaciones de estocs pesqueros, estas respuestas 
compensatorias se pueden analizar mediante las relaciones de estoc y reclutamiento, las 
cuales muestran curvas prácticamente constantes entre la biomasa del estoc reproductor 
y el número de reclutas para la mayoría de especies explotadas (Myers y Cadigan, 
1993). Así pues, la denso-dependencia baja es un mecanismo compensatorio esencial a 
nivel poblacional en el contexto de la gestión y conservación de especies y ecosistemas 
explotados.  
Los mecanismos compensatorios predominan en la dinámica de las poblaciones marinas 
explotadas (Myers et al., 1995; Rose et al., 2001). Sin embargo, cuando se explota una 
población también se pueden producir situaciones de respuesta negativa de la población 
(depensatory response) si una disminución del tamaño de una población provoca una 
reducción aun mayor de dicha población (Liermann y Hilborn, 2001). De hecho, las 
interacciones tróficas en el seno de redes tróficas explotadas, fuertemente estructuradas 
en tallas de edad, muestran cambios tróficos complejos que pueden producir una 
respuesta a la pesca de carácter negativo en vez de compensatorio. Todas las respuestas 
negativas descritas hasta la fecha implican que la reducción de una especie por la pesca 
provoca un aumento de otras especies que afectan a su vez, y de forma indirecta, a la 
especie reducida (Walters et al., 2005). Por ejemplo, si los individuos adultos de una 
población, los cuales controlan los competidores y depredadores de sus juveniles, se ven 
reducidos por la pesca, esto puede provocar un aumento de competidores y 
depredadores que tenga un efecto negativo sobre los juveniles de la especie, 
repercutiendo aun más negativamente sobre los adultos. Aunque en los ecosistemas 
explotados estos fenómenos son menos frecuentes que los fenómenos compensatorios, 
existen claras excepciones en casos en que la estructura del ecosistema se ve 
fuertemente modificada por la pesca, como fue el caso del bacalao de Newfoundland 
(Hutchings y Myers, 1994; Walters et al., 2005). 
Existen varios ejemplos que muestran los efectos que la pesca de un depredador puede 
tener en la productividad de su presa y el consiguiente efecto negativo sobre este 
depredador. En estos casos se pueden producir cambios en la canalización de la energía 
hacia especies que anteriormente eran menos abundantes, produciéndose una 
proliferación de especies secundarias (prey-release). Esto provoca a su vez situaciones 
de competencia entre especies de nivel trófico similar (Walters et al., 2005) y también 
cascadas tróficas (trophic cascades) (Paine, 1966; Menge, 1995, Jennings y Kaiser, 
1998; Pace et al., 1999; Pinnegar et al., 2000). Las cascadas tróficas son efectos 
indirectos de un nivel trófico sobre niveles inferiores (cascadas descendentes) o niveles 
superiores (cascadas ascendentes) en dónde el incremento de un depredador reduce la 
abundancia de su presa, lo cual provoca un incremento de la presa de ésta (o viceversa). 
Una cascada trófica siempre implica más de una interacción trófica, pero no todas ellas 








tienen impactos significativos a nivel de ecosistema, ya que existen numerosos 
mecanismos compensatorios que las eliminan o amortiguan (Pace et al., 1999). 
De hecho, la depredación en los ecosistemas marinos está fuertemente limitada por el 
tamaño de presas y depredadores. La mayoría de interacciones tróficas establecidas 
entre especies son múltiples y de carácter débil, lo que a nivel teórico ha sido 
relacionado con la estabilidad de los ecosistemas marinos (McCann et al., 1998; Shin y 
Cury, 2001). Así, se ha sugerido que el tamaño de los individuos es lo que controla las 
interacciones tróficas y la transferencia de energía en el medio marino, ya que cuando 
una presa se reduce el depredador puede variar su dieta hacia presas alternativas con un 
tamaño similar. Sin embargo, existen también ejemplos de que no todas las 
interacciones tróficas son igualmente importantes en el seno de la red trófica marina y 
no todas las especies tienen la misma función. Así, existen especies cuyo impacto en el 
ecosistema es mayor y desproporcionado a su abundancia, siendo éstas especies clave 
del ecosistema (keystone species, Paine, 1969; Power et al., 1996; Piraino et al., 2002). 
Las especies clave son por definición especies no abundantes y cuya modificación 
puede fácilmente comportar la proliferación de cascadas tróficas. Los mamíferos 
marinos, tiburones pelágicos y grandes depredadores han sido identificados como 
especies clave en ecosistemas de mar abierto; mientras que en zonas costeras y de 
menor profundidad, el fitoplancton y zooplancton se han identificado también como 
grupos funcionales clave (Libralato et al., 2005b). 
Existen varios ejemplos de proliferación de presas y de cascadas tróficas en relación con 
la actividad pesquera (Parsons, 1992a; Verity y Smetacek, 1996; Jennings y Kaiser, 
1998; Pinnegar et al., 2000; Verity et al., 2002; Worms y Myers, 2003; Frank et al., 
2005). Un ejemplo es el aumento de medusas en el mar Negro relacionado con el 
impacto de la pesca y la eutrofización (Daskalov, 2002; Walters et al., 2005). La 
proliferación de una presa por la disminución de un depredador también ha provocado 
el incremento de especies de peces no comerciales, como los peces bentopelágicos. En 
este contexto se han observado episodios de proliferaciones masivas del ochavo 
(Capros aper, Linnaeus, 1758) (Abad y Giraldez, 1990; Pinnegar et al., 2000) en el mar 
de Alborán después de la disminución de la captura y biomasa de anchoa (Engraulis 
encrasicolus, Linnaeus 1758).  
Por otro lado, existen ejemplos menores de efectos de la pesca de una presa en la 
producción de su depredador, ya que los depredadores muestran cierta plasticidad a la 
hora de ajustar sus dietas para compensar el aumento o reducción de una presa (Walters 
et al., 2005). Sin embargo, el colapso de especies presa, ya sea por factores ambientales 
o de explotación, se asocia, directa o indirectamente, con episodios de mortalidad 
masiva de depredadores apicales (Cury et al., 2000; Springer et al., 2004). Además, 
otros factores como la composición bioquímica de las presas y su valor nutricional o el 
cambio en su distribución han mostrado que los cambios en las presas pueden ser en 








ciertos casos importantes para los depredadores a nivel poblacional (Crawford et al., 
1985; Rosen y Trites, 2000). 
Además de las especies clave, existen otras especies cuya importancia ecológica radica 
en su abundancia, siendo estas especies importantes por su rol estructurador del 
ecosistema (Piraino et al., 2002). Este es el caso del zooplancton y de los peces 
pelágicos de pequeño tamaño (Cury et al., 2000; Shannon y Cury, 2003). Su 
modificación puede también conllevar cambios importantes en la estructura y 
funcionamiento de los ecosistemas (como en el caso de especies clave).  
Los ecosistemas explotados muestran una resiliencia notable a la actividad pesquera, se 
han venido observando cambios importantes debidos a su sobreexplotación y los 
impactos directos e indirectos de la pesca (Cury et al., 2000; Murawski, 2000). La 
sobreexplotación de los recursos marinos, en conjunción con las variables ambientales, 
puede derivar en una situación de sobreexplotación del ecosistema (Murawski, 2000), 
en la cual existe una probabilidad elevada de que la estructura y el funcionamiento del 
ecosistema se vean modificados de forma notable hacia un estado ecológico alternativo 
(Murawski, 2000; Bendoricchio y Palmeri, 2005). En este contexto, la sobreexplotación 
de un ecosistema aumenta su vulnerabilidad frente a perturbaciones ambientales y, de 
hecho, ha sido una precondición del colapso de numerosos ecosistemas costeros 
(Jackson et al., 2001) y del fracaso de la gestión de numerosos estocs explotados 
alrededor del mundo (Pauly et al., 2002). 
2.1.2. Variabilidad ambiental y control de flujos tróficos 
Los factores ambientales afectan también de forma muy importante a la dinámica de los 
recursos marinos, controlando su abundancia y distribución, en especial en el caso del 
hábitat pelágico, que es más vulnerable a los cambios en el ambiente (como la 
temperatura, la turbulencia, el transporte y la disponibilidad de alimento). Así, la 
dinámica de los recursos pelágicos se ha relacionado con la dinámica del plancton y las 
fluctuaciones experimentadas por éste a medio y largo plazo (Cury y Roy, 1989; Lluch-
Belda et al., 1992; Alheit y Bernal, 1993; Butler et al., 1993; Van der Lingen, 1994; 
Bakun, 1996; Cushing, 1996; Arrhenius, 1997; Verheye y Richardson, 1998; Cury et 
al., 2000).  
En este contexto, y en relación con la teoría del desarrollo de los ecosistemas y la 
sucesión (Margalef, 1968a; Odum, 1969), cabe destacar que ésta sugiere que el medio 
pelágico pertenece a un ambiente poco maduro, que es susceptible de desarrollarse e 
integrar nueva información, por ejemplo, proveniente de la variabilidad ambiental, y 
puede asimilar mayores variaciones ambientales que el ambiente demersal. Los 
ecosistemas más maduros o desarrollados (p.ej, un arrecife de coral) son más estables a 
variaciones externas, pero una variación intensa puede propiciar el colapso de todo el 
ecosistema con mayor rapidez. Por lo tanto, los ecosistemas pelágicos están más 
adaptados a variaciones ambientales y también a las producidas por factores 








antropogénicos, que mantienen el ecosistema en un estado de desarrollo bajo (Margalef, 
1968a). 
Los factores ambientales también son importantes en el ambiente demersal (p.ej., 
Hofmann y Powell, 1998). Por ejemplo, la influencia de los cambios en la temperatura 
del agua se ha relacionado con numerosos parámetros biológicos de crecimiento y 
reproducción de especies comerciales y no comerciales. En el Atlántico Norte, la 
temperatura se ha relacionado positivamente con la longitud y biomasa de individuos 
reproductores de bacalao (Cushing, 1982; Laevastu y Favorite, 1988; Stein et al., 1998; 
Rätz y Lloret, 2003). 
Sin embargo, existe un gran debate sobre en qué medida el impacto de la pesca y los 
factores ambientales afectan a la dinámica de los recursos marinos (Steele, 1998 y 2004; 
Cury et al., 2000; Cury y Shannon, 2004). La variación y el colapso de los estocs 
pesqueros en el ambiente pelágico parece que están principalmente ligados a factores 
ambientales y que es la pesca la que intensifica o acelera los cambios observados 
(Jennings y Kaiser, 1998). Además, fluctuaciones ambientales interanuales, como los 
eventos del Niño, afectan la estructura de toda la comunidad marina (McGowan et al., 
1998). Sin embargo, en otros casos parece ser la pesca el principal factor 
desencadenante del colapso de las especies explotadas y el cambio ecológico 
experimentado por el ecosistema (Hutchings y Myers, 1994; Myers et al., 1997). Cabe 
destacar que el análisis del colapso de 10 pesquerías de peces pelágicos de pequeño 
tamaño mostró que la primera causa del colapso de la mayoría de ellos era la sobrepesca 
(Beverton, 1990). En estos casos los factores ambientales juegan un papel decisivo, pero 
quizás secundario. Sin embargo, hay que tener en cuenta que la pesca intensiva 
desarrollada en un ecosistema en un período ambiental favorable puede no ser 
sostenible con un cambio en las condiciones ambientales (Rosemberg et al., 1993; 
Hofmann y Powell, 1998). 
La variabilidad ambiental provoca la fluctuación de los recursos marinos. En este 
contexto, cuando la población de una especie fluctúa intensamente se puede producir 
una substitución de la especie dominante por otra especie con nivel trófico semejante 
(species replacement). La substitución de especies similares depende de la intensidad de 
explotación de la especie reemplazada y reemplazante, los factores ambientales y la 
competencia que se establece entre las dos especies (Shannon, 2000). Por ejemplo, 
donde la sardina y la anchoa coexisten, sobre todo en zonas de afloramiento (California, 
Humboldt, Benguela) se ha postulado que existe una posible substitución de una especie 
por otra cuando una de ellas disminuye (Lluc-Belda et al., 1989, 1992), ya que ambas 
especies pueden competir por el alimento y/o responder a cambios en su disponibilidad. 
En estas situaciones, el ecosistema no necesariamente se ve alterado de forma 
significativa en términos de su estructura y funcionamiento, ya que únicamente cambia 
la composición de especies con nivel trófico similar (Cury y Shannon, 2004). Un 
ejemplo de substitución de especies similares se ha observado en el afloramiento del sur 








de Benguela (Sudáfrica) entre la anchoa y la sardina en la década de 1980 y 1990, 
principalmente por cambios en la composición del plancton (Shannon et al., 2004a). 
Esta substitución no ha provocado cambios importantes en la estructura y 
funcionamiento del ecosistema (Shannon et al., 2003).  
Sin embargo, la actividad pesquera y los factores ambientales pueden inducir a un 
cambio del ecosistema hacia un nuevo régimen ecológico (regime shift). Un cambio de 
régimen se considera un cambio repentino de la estructura y el funcionamiento del 
ecosistema que afecta a varios organismos, proporciona un estado ecológico alternativo 
y es el resultado de dinámicas e interacciones diversas y complejas. Este cambio puede 
estar ligado a factores ambientales, a factores de explotación o a ambos (Steele, 1998 y 
2004; Cury y Shannon, 2004), y puede estar acompañado por cambios de 
comportamiento (Cury et al., 2001).  
Un ejemplo de cambio de régimen provocado por la explotación intensiva de la fracción 
demersal es el cambio ecológico registrado en Newfoundland. En este caso se ha 
observado la proliferación de varias presas del bacalao, como la gamba Pandalus 
borealis (Kroyer, 1838) y especies pelágicas cuando la población de bacalao disminuyó 
a niveles muy bajos a causa de su sobreexplotación (Worms y Myers, 2003). En el 
Golfo de Tailandia, el desarrollo intensivo de la pesquería de arrastre desde inicios de la 
década de 1960 ha tenido fuertes impactos en el ecosistema y se ha registrado un 
aumento de gambas y de peces pelágicos de tamaño medio (Christensen, 1998).  
También existen cambios de régimen ecológico provocados por la explotación intensa 
de la fracción pelágica. Un ejemplo es el norte del afloramiento de Benguela, en 
Namibia. En esta región, la pesca intensiva de la anchoa para favorecer la recuperación 
de la sardina provocó, conjuntamente con varios factores ambientales, el colapso de 
ambas especies a finales de la década de 1970, provocando un cambio de régimen del 
ecosistema y favoreciendo la proliferación de terceros organismos, como las medusas, 
el jurel y el góbido bentopelágico Sufflogobius bibarbatus (von Bonde, 1923) 
(Heymans, 1996; Shannon, 2000; Cury y Shannon, 2004; Heymans et al., 2004). Los 
niveles extremadamente bajos de biomasa de especies comerciales en la actualidad y la 
baja eficiencia de transferencia de energía son indicativos de este cambio de régimen 
(Cury y Shannon, 2004). En Namibia se ha descrito también un cambio hacia un mayor 
dominio de la fracción demersal ya que, aunque a partir de la independencia del país en 
1990 se ha puesto en marcha un sistema de gestión integrada del ecosistema marino, los 
estocs pelágicos no muestran, hasta la fecha, signos de recuperación y la pesca se basa 
actualmente en el componente demersal (Sumaila et al., 2004; Willemse y Pauly, 2004). 
En el mar Negro también se ha producido un cambio de régimen inducido por la 
sobreexplotación y la eutrofización (Daskalov, 2002; 2003): el fuerte desarrollo de la 
pesca en la década de 1950 y 1960 propició una disminución de los depredadores 
apicales y un aumento de los peces pelágicos de tamaño pequeño. Éstos provocaron una 
disminución en la biomasa de zooplancton en el ecosistema y una proliferación de 








fitoplancton y de plancton gelatinoso, beneficiados por la eutrofización (Daskalov, 
2002; Walters et al., 2005). 
En relación con la estructura y funcionamiento de los ecosistemas marinos, y con los 
posibles cambios de régimen ecológico, un elemento fundamental es el control de los 
flujos tróficos (Figura 2.2), que define quién controla a quién en el ecosistema. Las 
dinámicas establecidas entre el control trófico de los organismos de tamaño pequeño 
(Wilson, 1987) (control de tipo bottom-up o control de las presas) y el control de los 
organismos de mayor tamaño (Terborgh, 1988) (control de tipo top-down o control de 
los depredadores) regulan las comunidades marinas (Carpenter et al., 1985; McQueen et 
al., 1986; Hunter y Price, 1992; Power, 1992; Verity y Smetacek, 1996; Verity, 1998; 
Cury et al., 2000 y 2001) y proporcionan los fundamentos para entender su estructura, 
funcionamiento y evolución (Reid et al., 2000). 
Aunque ha existido un gran debate en torno al concepto del control de flujos tróficos en 
los ecosistemas marinos, el control de las presas o de tipo bottom-up parece ser el 
control trófico que predomina (Cury et al., 2001) (Figura 2.2). En este caso los 
organismos se encuentran limitados por sus presas y la dinámica poblacional de éstos 
depende básicamente de la abundancia o escasez de las presas. La substitución de 
especies se ha relacionado con situaciones donde predomina el control de tipo bottom-
up, ya que éstas fluctúan en función de la disponibilidad de alimento y las condiciones 
ambientales clave.  
Por el contrario, el control de tipo top-down implica que son los depredadores los que 
controlan la dinámica poblacional de sus presas (Figura 2.2). La depredación es un 
factor fundamental en los ecosistemas marinos y, de hecho, ha sido descrita como la 
principal causa de mortalidad de las especies explotadas (Bax, 1991, 1998). Por lo tanto, 
su modificación puede tener efectos muy importantes en la red trófica y, en este 
contexto, la pesca es un elemento esencial ya que modifica las relaciones tróficas 
establecidas.  
Recientemente se ha postulado la importancia ecológica de determinadas especies con 
carácter dominante en el ecosistema y que se encuentran en una situación intermedia de 
la red trófica. Estas especies tendrían una importancia estructural esencial y ejercerían 
un control de tipo cintura de avispa (wasp-waist), teniendo un impacto combinado tanto 
sobre sus depredadores como sobre sus presas (Figura 2.2). Este tipo de control ha sido 
identificado en relación con los peces pelágicos de tamaño pequeño en zonas de 
afloramiento, dónde existe un control de tipo top-down por los pequeños pelágicos 
sobre el zooplancton y al mismo tiempo un control de tipo bottom-up de los peces 
pelágicos de tamaño pequeño sobre los depredadores apicales (Rice, 1995; Bakun, 
1996; Cury et al., 2000).  
Además, las especies que ejercen un control de tipo wasp-waist también pueden tener 
un impacto importante sobre el resto de especies con igual nivel trófico pero con menor 
abundancia. Por ejemplo, en el caso de los peces pelágicos de tamaño pequeño se cree 








que pueden tener un efecto sobre el resto de especies pelágicas de tamaño similar, las 
cuales se agregan conjuntamente en cardúmenes con la especie dominante (Cury et al., 
2000). Las especies menos abundantes están en desventaja a la hora de alimentarse y 
reproducirse, ya que la formación del cardumen favorecería a la especie dominante. Este 
fenómeno, que ha recibido el nombre de trampa del cardumen (school trap, Bakun y 
Cury, 1999), puede verse como un mecanismo negativo de reducción de la población 
que repercute en la recuperación de especies cuya abundancia se haya visto diezmada a 
causa de factores ambientales o por la explotación intensiva, favoreciendo el 
establecimiento de cambios de régimen ecológicos (Cury y Shannon, 2004). En estos 
casos parece que la especie dominante responde al cambio de los factores ambientales o 
de explotación, mientras que la especie subordinada responde a cambios en la 
abundancia de la especie dominante (Skud, 1982). 
En la actualidad, se cree que el control de flujos tróficos en los ecosistemas marinos está 
en función de varios factores (internos y externos) que moderan simultáneamente la 
disponibilidad de organismos y la depredación, condicionando en qué situaciones 
domina uno u otro control trófico (Polunin y Pinnegar, 2004; Kaiser y Jennings, 2004). 
Los factores ambientales pueden influir en los controles de flujos tróficos mediante el 
impacto sobre el plancton y los peces pelágicos, teniendo un efecto sobre toda la red 
trófica y propiciando la substitución de especies similares. A su vez, la pesca modifica 
el control de flujos tróficos mediante la captura de organismos de nivel trófico alto y 
medio de la red trófica y, si esta captura tiene un impacto intenso y se combina con 
factores ambientales, puede provocar un cambio de régimen ecológico. Así, existe una 
influencia de los factores ambientales y la pesca a diferentes niveles, de forma 
simultánea, y a diferentes escalas temporales y espaciales (Grimm, 1998), provocando 
diversos impactos directos e indirectos en la red trófica en función de los flujos tróficos 
de tipo top-down y bottom-up (Verity et al., 2002) de los diferentes componentes del 
ecosistema (Figura 2.3). En este contexto, las situaciones de control de flujo trófico de 
tipo wasp-waist deben ser fundamentales en relación con los organismos de mayor 
abundancia, tanto comerciales (p.ej., anchoa, sardina) como no comerciales (p.ej., peces 
bentopelágicos, macrozooplancton). Esto implica un grado de complejidad elevado en el 
funcionamiento de los ecosistemas marinos explotados. 
En el contexto del control de flujos tróficos ha sido descrita la teoría de la búsqueda de 
alimento (foraging arena) (Walters et al., 1997; Walters y Martell, 2004). Esta teoría 
postula que la biomasa de una presa en el ecosistema marino no se encuentra 
completamente disponible, sino que su disponibilidad depende de su distribución y 
comportamiento (migraciones, escondites, etc.). Por consiguiente, el control de flujos 
tróficos se determina teniendo en cuenta que el consumo de una especie (j) se calcula 
según la biomasa de la presa (i) sea vulnerable (Vi) o no vulnerable (Bi-Vi) a la 
depredación de (j) (Bj). La tasa de transferencia de biomasa entre la fracción de biomasa 
vulnerable y no vulnerable (υ y υ’) es lo que determina que el control de flujo trófico de 
la interacción trófica sea de tipo top-down (dinámica de tipo Lotka-Volterra, con 








dominancia de la depredación sobre la biomasa de la presa) o de tipo bottom-up 
(dinámica limitada por el recurso o presa, el cual es el factor limitante en el ecosistema) 
(Figura 2.4). La depredación de (j) sobre (i) depende entonces en gran medida de la 
biomasa disponible de (i) (Vi), de la biomasa del depredador (j) y de la tasa de búsqueda 
de alimento por parte de (j) (aij).  
2.1.3. Actividad pesquera y variabilidad ambiental en el mar Mediterráneo 
La evolución de la pesca en la cuenca Mediterránea (Figura 2.5) sigue la misma 
tendencia que la evolución mundial. Las capturas han ido aumentando hasta mediados 
de la década de 1990 desde donde se observa una ligera disminución de las capturas.  
La actividad pesquera en el mar Mediterráneo está compuesta por un mosaico diverso 
de técnicas y métodos que responden al hecho de que el ecosistema mediterráneo 
presenta una alta diversidad y no existen grandes estocs comerciales comparables con 
los que se encuentran en otros mares, sobre todo en el hábitat demersal, (Farrugio et al., 
1993). En consecuencia, las pesquerías del mar Mediterráneo se caracterizan por flotas 
pesqueras diversificadas, con barcos relativamente pequeños y con un número elevado 
de puntos de desembarco. Las capturas se realizan cerca de la costa (básicamente en las 
plataformas continentales y el talud superior) y la pesca se desarrolla normalmente de 
forma diaria. Además, aunque las técnicas artesanales continúan siendo importantes, la 
mayoría de las flotas son de carácter semi-industrial o industrial, y están compuestas por 
arrastreros, barcos de cerco y palangreros. Estas flotas son las más importantes en 
términos de captura (Bas et al., 1985; Lleonart y Maynou, 2003).  
El impacto de la pesca industrial en el mar Mediterráneo es ampliamente reconocido 
(Farrugio et al., 1993; Sardà, 1998; Papaconstantinou y Farrugio, 2000; Bas et al., 2003; 
Lleonart y Maynou, 2003; Lleonart, 2005). Existe una creciente preocupación sobre la 
existencia de sobreexplotación de reclutamiento en algunas especies de peces pelágicos 
de tamaño pequeño, principalmente en la anchoa. Así mismo, la captura de juveniles por 
parte de la flota de arrastre y disminución de la talla de las especies capturadas por 
unidad de esfuerzo provoca también preocupación por la sobreexplotación de 
crecimiento en especies demersales, como es el caso de la merluza (Bas et al., 1985; 
Farrugio et al., 1993; Martín et al., 1999; Recasens y Lleonart, 1999; Lloret y Lleonart, 
2002; Bas et al., 2003; Sardà et al., 2004 y 2005). 
Los animales marinos de gran tamaño han sufrido también una fuerte recesión o han 
desaparecido de la cuenca mediterránea. Un ejemplo es el de la foca monje, Monachus 
monachus (Hermann, 1779), anteriormente ampliamente distribuida en el mar 
Mediterráneo y el Atlántico y ahora prácticamente extinguida (Reijnders et al., 1997). 
Además, las zonas de puesta de las poblaciones de tortugas marinas, principalmente 
tortuga boba Caretta caretta (Linnaeus, 1758), se encuentran en recesión y las capturas 
accidentales son un factor determinante en la viabilidad de sus poblaciones 
(Groombridge, 1994). El estudio sobre el estado de conservación de las poblaciones de 
cetáceos odontocetos y misticetos muestra una disminución durante el siglo XX 








(Grannier, 1998; Bearzi, 2002). Así mismo, los peces pelágicos de gran tamaño, y en 
especial el atún rojo Thunnus thynnus (Linnaeus, 1758), están fuertemente explotados y, 
posiblemente, sobreexplotados (Safina, 1993; Fromentin y Ravier, 2005).  
La evaluación del estado de explotación y desarrollo de un ecosistema puede verse 
subjetivamente influenciada por la percepción de la que sería la situación de base o 
partida del ecosistema. En este sentido, se puede producir un cambio continuo o 
deformación de la percepción de la situación de partida o de base del ecosistema 
(shifting the baseline síndrome) (Pauly, 1995; Jackson et al., 2001) cuando el 
ecosistema se encuentra altamente explotado y no existen datos precisos sobre su 
historia de explotación. Esto podría ser incluso más evidente en el mar Mediterráneo, ya 
que la explotación ancestral del ecosistema marino mediterráneo dificulta el 
conocimiento de una situación de pre-explotación o explotación baja. Sin embargo, 
existen indicios suficientes sobre el cambio que las poblaciones de organismos marinos 
mediterráneos han experimentado desde tiempos antiguos (HMAP Workshop, 2004). 
De todas formas, a pesar del impacto ancestral y creciente de las actividades humanas 
sobre el mar Mediterráneo, éste aun mantiene unas capturas notables de forma global 
(aunque a nivel regional se han detectado ya casos de colapsos de pesquerías, como en 
el sur del mar Catalán) (Tudela i Martínez, 2005). Esta situación conocida como la 
“paradoja mediterránea” (the Mediterranean paradox) ha contribuido a gestar la 
hipótesis de que el mar Mediterráneo se encuentra actualmente bajo un “estado de 
sobrepesca estable” (overfishing steady state). Bajo esta hipótesis se postula que el 
estado de explotación del mar Mediterráneo es estable ante la actividad pesquera por la 
larga historia de explotación de esta región (Caddy, 1997). La situación de 
sobreexplotación estable se explicaría por el tipo de actividad pesquera, que se basa en 
tallas pequeñas e inmaduros de varias especies. En consecuencia, y bajo la “hipótesis 
del refugio” de Caddy (1999), sería la pesca sobre los juveniles y la incapacidad de 
alcanzar determinados fondos pesqueros lo que hace que la población adulta de muchos 
de los juveniles capturados se mantenga fuera del radio de acción de las flotas. Así, 
serían las poblaciones de adultos las que asegurarían la continuidad del recurso 
demersal y garantizarían el reclutamiento necesario para sostener la pesca. Por ejemplo, 
la merluza se distribuye desde la costa hasta el talud en función de la talla de sus 
individuos, siendo éstos de mayor tamaño a mayor profundidad (Doumenge, 1968; 
Oliver y Massutí, 1995; Maynou et al., 2003), por lo que la pesca de la merluza 
(Merluccius merluccius, Linnaeus 1758) sobre la plataforma continental en gran medida 
se basa en juveniles. Una situación parecida se observa también en el caso del 
salmonete (Mullus barbatus, Linnaeus 1758) (Suau y Vives, 1957), aunque la 
profundidad a la que se encuentran los individuos adultos es menor, alrededor de los 
120-150 metros, profundidad altamente explotada por la flota de arrastre.  
De todas formas, la situación de sobrepesca estable no representa la mejor situación 
posible, ni a nivel ecológico ni a nivel económico, ya que si se dejaran crecer los 








individuos inmaduros el volumen de la pesca podría ser mayor a medio plazo al que se 
obtiene en la actualidad (Lleonart et al., 1996). Además, actualmente se generan 
grandes cantidades de descartes en el mar Mediterráneo (Sánchez et al., 2004), lo que 
implica un aumento de la mortalidad de muchas especies, comerciales y no comerciales, 
y un aumento del trabajo requerido para seleccionar la captura a desembarcar. Así 
mismo, el desarrollo de nuevas prácticas pesqueras, como los palangres, ha eliminado el 
refugio reproductor de algunas especies comerciales, lo que podría hacer peligrar la 
continuidad del recurso.  
Existen numerosos trabajos que han analizado la relación entre la producción primaria y 
secundaria y factores ambientales clave en el mar Mediterráneo (Margalef, 1968b; 
Sabatés et al., 1989; Morel y André 1991; Estrada, 1996; Sabatés, 1996; Vaqué et al., 
1997; Bosc et al., 2004), y en concreto su importancia sobre los recursos marinos 
explotados (Palomera, 1992; García y Palomera, 1996; Sabatés y Olivar, 1996; Lloret et 
al., 2001; Sabatés y Recasens, 2001; Olivar et al., 2001; Agostini y Bakun, 2002; Lloret 
et al., 2004). Por ejemplo, el índice de mezcla del viento en el Mediterráneo 
noroccidental tiene una relación positiva con el reclutamiento de varias especies 
demersales con valor comercial, posiblemente por un efecto de fertilización de las aguas 
durante la época de reproducción (Lloret et al., 2001). Lo mismo ocurre con la captura 
de sardina (Sardina pilchardus, Walbaum, 1792) en el delta del Ebro (Lloret et al., 
2004). Además, la descarga de agua de los ríos en el Mediterráneo noroccidental, 
concretamente en el Ródano y el Ebro, tiene una influencia positiva en el reclutamiento 
de varias especies demersales (Lloret et al., 2001) y en la captura de anchoa (Engraulis 
encrasicolus, Linnaeus, 1758) (Lloret et al., 2004). Por otro lado, la temperatura en el 
mar Mediterráneo ha aumentado progresivamente tanto en superficie como en 
profundidad (Bethoux et al., 1990; Salat y Pascual, 2002), lo que en la costa 
mediterránea española se ha relacionado con el aumento de las capturas de alacha 
(Sardinella aurita, Valenciennes, 1847) y la expansión de esta especie hacia el norte 
(Francour et al., 1994; Martín y Sabatés, 2004; Sabatés et al., 2005).  
El impacto que la variabilidad de los factores ambientales y de la pesca tiene en el mar 
Mediterráneo depende en parte, lógicamente, de las situaciones de control de flujos 
tróficos que se establecen entre los diferentes componentes del ecosistema 
mediterráneo. En un primer momento, y aunque no existen estudios específicos en este 
sentido, es lógico pensar que en el ambiente principalmente oligotrófico del mar 
Mediterráneo, las situaciones de control de tipo bottom-up relacionadas con la 
producción primaria y la dinámica del zooplancton deben ser de gran importancia en la 
estructuración del ecosistema. Además, por la historia ancestral de explotación pesquera 
de la región, el control de flujos tróficos de tipo top-down sobre los organismos de nivel 
trófico medio por parte de depredadores apicales podría ser limitado, ya que 
posiblemente la pesca sea el principal elemento de control de estos organismos en la 
actualidad. En el mar Mediterráneo, dónde también coexisten la sardina y la anchoa, 








ambas especies presentan una abundancia elevada y podrían estar involucradas en 
situaciones de control de tipo wasp-waist.  
2.2. Estudio y gestión de los recursos marinos explotados 
2.2.1. Introducción al estudio y gestión de los recursos marinos explotados 
Desde principios del siglo XX se han planteado diversas metodologías para evaluar el 
estado de las poblaciones de organismos marinos explotados y obtener criterios 
científicos para su gestión. Las metodologías utilizadas se engloban dentro de la 
dinámica de poblaciones explotadas basada en diversos modelos matemáticos que, si 
bien se empiezan a elaborar a principios del siglo XX, se desarrollan intensamente a 
partir de la segunda mitad del siglo XX (Schaefer, 1954; Beverton y Holt, 1957; Ricker, 
1958; Gulland, 1963; Lleonart y Sardà, 1986; Hilborn y Walters, 1992; Lleonart y 
Maynou, 2003).  
La implementación de estos métodos de estudio y evaluación de poblaciones marinas ha 
sido de gran utilidad para describir la dinámica de muchas especies explotadas y su 
aplicación ha permitido obtener información esencial para la gestión de los estocs 
pesqueros (Beverton y Holt, 1956 y 1957; Patterson, 1992; Mertz y Myers, 1998; 
Rochet y Trenkel, 2003; Froese, 2004). En este contexto, la gestión orientada hacia las 
especies objetivo, (The Target Resources-Oriented Management, TROM), se ha basado, 
por ejemplo, en el control de las tallas de captura o de determinadas características de la 
actividad pesquera (como el volumen de capturas de especies comerciales, el esfuerzo 
de pesca, etc.). Sin embargo, la implementación de estos métodos no ha sido suficiente 
para preservar la integridad de los ecosistemas y gestionar correctamente los recursos 
explotados, ya que, como se ha mencionado anteriormente, la pesca no afecta 
únicamente a las especies explotadas, sino que tiene un efecto directo e indirecto mucho 
más amplio (Jennings y Kaiser, 1998; Pauly et al., 1998a; Hall, 1999; Gislason et al., 
2000; Murawski, 2000; Walters et al., 2005).  
Por lo tanto, el reto actual de la gestión pesquera es obtener una captura 
económicamente viable compatible con la conservación de las principales 
características y funciones de los ecosistemas marinos y que prevenga, entre otros, los 
cambios drásticos en la abundancia de especies en la biodiversidad y la degradación de 
los hábitats (Larkin, 1996). En este contexto hay que definir qué impactos puede tolerar 
un ecosistema antes de que se produzcan cambios estructurales y de funcionamiento que 
afecten los servicios ambientales que los ecosistemas proporcionan, así como poder 
predecir la reversibilidad de estos cambios.  
Para alcanzar este objetivo es imprescindible el desarrollo científico de herramientas 
con una visión integrada, que incluyan tanto las especies comerciales como las no 
comerciales. Esto requiere la aplicación de metodologías multiespecíficas y 
aproximaciones ecosistémicas (Gislason, 1999; Murawski, 2000; Hollowed et al., 2000; 
Waltes et al., 2005) con el objetivo final de entender cuales son los mecanismos 








involucrados en su funcionamiento y de identificar las propiedades emergentes de los 
ecosistemas explotados (según Link, 2002a). Estas herramientas no pueden reemplazar 
los métodos clásicos de estudio y evaluación de poblaciones, sino que integran su 
información, y amplían y contextualizan los resultados obtenidos con dichos métodos. 
En el ámbito del medio marino y la gestión pesquera se ha constatado recientemente que 
la depredación natural de las poblaciones piscícolas supera en magnitud e importancia a 
la actividad pesquera en numerosos caladeros (Bax, 1991; Jarre-Teichmann, 1998), lo 
cual refuerza la necesidad de gestionar de forma integrada los recursos naturales. Esto 
muestra también la importancia de las relaciones interespecíficas que se establecen en 
los ecosistemas marinos (May et al., 1979) y la necesidad de estudiar el impacto de la 
pesca en el ecosistema, según sus características, funcionamiento y estructura. En este 
sentido se habla de la necesidad de gestionar la actividad pesquera basada en el 
ecosistema o en el contexto ecosistémico (ecosystem-based management of fisheries, 
EBM o ecosystem approach to fisheries, EAF) (FAO, 2003). 
Esta nueva visión de la gestión pesquera tiene fuertes implicaciones, puesto que de ella 
se deriva la idea de la dificultad de comprender totalmente la complejidad de los 
ecosistemas mediante el análisis cuantitativo de las partes, y se reconoce el valor del 
conocimiento aproximado (Capra, 1996). Este planteamiento requiere de metodologías 
que compatibilicen los aspectos cualitativos con los aspectos cuantitativos de la 
actividad pesquera. Además, la descripción de cambios de régimen provocados tanto 
por factores ambientales como por la explotación señala la necesidad de la integración 
del Principio de Precaución en la gestión de las pesquerías (FAO, 1996; Tudela y Short, 
2002). En este contexto, se reconoce la necesidad de realizar una gestión pesquera 
eficaz contando con el hecho de poseer una información limitada sobre el ecosistema, 
donde el sentido común en el contexto de la precaución puede compensar la carencia de 
información. Se habla también de la gestión con información limitada (data-less 
management) y de reconciliar la actividad pesquera con la conservación de los 
ecosistemas explotados mediante la definición de un nuevo marco de actuación de la 
pesca responsable (Cochrane, 2000; García y Staples, 2000). 
Una gestión basada en un contexto ecosistémico está inevitablemente asociada a niveles 
elevados de incertidumbre y de error (Fjelland, 2002). Esto implica que no es tan 
importante la definición de valores concretos de referencia como la de estados viables 
de los ecosistemas explotados (Cury et al., 2005a) que considere la flexibilidad de la 
actividad humana, la variabilidad ambiental y la incertidumbre asociada al 
conocimiento. Los estados viables se pueden definir mediante el análisis de indicadores 
de impacto ecológico y del estado de conservación de los ecosistemas. 
La aproximación ecosistémica de las pesquerías ha despertado un interés notable entre 
la comunidad científica. En consecuencia se han desarrollado varias herramientas de 
análisis y estudio que pretenden aumentar el conocimiento sobre la estructura y 
funcionamiento de los ecosistemas, entender como éstos se ven modificados por la 








actividad pesquera y contribuir a su gestión (Botsford et al., 1997; Hollingworth, 2000; 
Pauly et al., 2002; Browman y Stergiou, 2004; Christensen y Pauly, 2004; Pikitch et al., 
2004; Shannon et al., 2004b). Estas herramientas pretenden caracterizar, predecir y 
anticipar los impactos directos e indirectos de la pesca y establecer valores o direcciones 
de referencia a partir de los cuales se pueda gestionar la pesquería en un contexto 
ecológico y precautorio.  
En este contexto destacan varios hitos científicos importantes, como la conferencia del 
ICES/SCOR Ecosystem Effects of Fishing (Montpellier, France) en 1999, la conferencia 
FAO/Noruega Responsable Fisheries in the Marine Ecosystem (Reykjavic, Iceland) en 
2001, el simposio internacional SCOR/IOC Quantitative Ecosystem Indicators for 
Fisheries Management (Paris, Francia) en 2004 y el 4º Congreso Internacional de Pesca 
Reconciling Fisheries with Concervation: the Challenge of Managing Aquatic 
Ecosystems (Vancouver, Canada) en 2004. 
2.2.2. Modelización e indicadores ecológicos  
La modelización y aplicación de indicadores ecológicos han sido dos de las 
herramientas analíticas que mayor desarrollo han experimentado en el contexto de la 
gestión pesquera basada en el ecosistema (Christensen y Pauly, 2004; Daan et al., 
2005).  
Modelizar significa simplificar un aspecto de la realidad y es una herramienta útil para 
abordar problemas complejos. Dentro de los métodos de modelización aplicados a los 
recursos marinos se encuentra la modelización ecológica, que se aplica a varias especies 
de un ecosistema simultáneamente. Sin embargo, y debido a la complejidad que implica 
su desarrollo, la modelización despierta suspicacias entre los biólogos y los ecólogos, ya 
que los sistemas ecológicos son sistemas complejos que difícilmente pueden llegar a 
estar bien representados en un modelo matemático, sus componentes no se conocen con 
exactitud y las interacciones entre éstos cambian en el espacio y en el tiempo 
(J∅rgensen, 1994).  
Sin embargo, la modelización ecológica es una herramienta muy válida cuando se 
tienen en cuenta las limitaciones intrínsecas de su aplicación, y es especialmente útil 
para el estudio del funcionamiento de los sistemas complejos y sus propiedades 
emergentes. Ésta es la única metodología que ha proporcionado resultados 
prometedores hasta la fecha en el contexto del estudio y análisis ecosistémico 
(Bendoricchio y Palmeri, 2005; Walters et al., 2005). 
Por ello, existen numerosos modelos ecológicos desarrollados hasta la fecha (p.ej., 
Hofmann, 1991; Blackford y Radford, 1995; Carlotti et al., 2000; Moll y Radach, 
2003). Sin embargo, la gran mayoría de estos modelos se centran en la modelización de 
los niveles tróficos bajos de los ecosistemas marinos y en la relación de éstos con los 
componentes físicos y ambientales del ecosistema, por lo que estos modelos son poco 
útiles por si solos para el análisis de los recursos marinos explotados (J∅rgensen, 1994; 








J∅rgensen et al., 1996). Algunos ejemplos de modelos ecológicos que incluyen 
organismos con niveles tróficos mayores son el modelo GEMBASE (General 
Ecosystem Model for Bristol Channel y Seven Estuarios, Longhurst, 1975), el modelo 
realizado para la evaluación multiespecifica de los recursos pesqueros del mar del Norte 
(Andersen y Ursin, 1977) y el modelo PROBUB (Prognostic Bulk Biomass Model, 
Laevastu y Larkins, 1981). Estos modelos han proporcionado conocimientos 
importantes del funcionamiento específico del ecosistema estudiado, pero su 
generalización a otros ecosistemas es compleja.  
Por otro lado, existen herramientas más prácticas, como los modelos multiespecíficos de 
análisis de población virtual (MSVPA, Magnússon, 1995; Shepherd y Pope, 2002), los 
modelos de equilibrio de masas (p.ej., Netwrk o Ecopath, Ulanowicz y Kay, 1991; 
Pauly et al., 2000a), los modelos ecológicos basados en el individuo (IBM, Huse et al., 
2002) y los modelos bioeconómicos (Gordon, 1954, Schaefer, 1954, Hannesson, 2002). 
Todos ellos tienen ventajas en cuanto a su aplicación en el contexto de una gestión 
pesquera basada en el ecosistema, pero también inconvenientes. Los modelos MSVPA 
contemplan únicamente las especies no comerciales como “otras fuentes de 
alimentación” de las especies comerciales, lo que restringe mucho el análisis 
ecosistémico (Jarre-Teichmann, 1998; Christensen, 1998). Los modelos de equilibrio de 
masas han sido criticados por su asunción inicial de estado estacionario del ecosistema y 
su naturaleza estática (Hollowed et al., 2000; Rice, 2000, 2001), mientras que los 
modelos IBM son modelos que se centran de forma detallada sobre diferentes especies, 
de las cuales se requiere información ontogénica, y frecuentemente no incluyen las 
especies no comerciales. Los modelos bioeconómicos son modelos cuyo interés se 
centra en la economía de la actividad pesquera y la dinámica del mercado, y el 
ecosistema se representa como una caja negra o pool de biomasa cuya estructura es 
obviada.  
El modelo de equilibrio de masas Ecopath (Ecological Pathways Model) ha sido 
complementado mediante el desarrollo de módulos dinámicos temporales (Ecosim) y 
espaciales (Ecospace) (Walters et al., 1997; 1999; Christensen y Walters, 2004; Walters 
y Martell, 2004) y en la actualidad su utilización es facilitada por la integración del 
módulo estático y los módulos dinámicos en una sola aplicación conocida como 
Ecopath with Ecosim (EwE). Esto ha permitido superar las principales críticas de estos 
modelos y, considerando que requieren una cantidad menor de parámetros biológicos 
que los modelos MSVPA e IBM, su aplicación se ha extendido de forma significativa. 
Por ello, EwE destaca por ser una herramienta muy útil para el estudio de la estructura y 
funcionamiento de los ecosistemas explotados (Christensen, 1992; Jarre-Teichmann, 
1992; Heymans, 1996; Shannon, 2000).  
EwE permite integrar de forma coherente mucha de la información disponible sobre un 
ecosistema y obtener una representación cuantitativa del mismo. El ecosistema puede 
analizarse mediante numerosos análisis ecológicos relacionados con la descripción de 








flujos tróficos, varios conceptos termodinámicos, la teoría de la información, el análisis 
de redes tróficas (Christensen y Walters, 2004) y la teoría del desarrollo de los 
ecosistemas formulada por Margalef (1968a) y Odum (1969). La depredación es un 
proceso importante en la estructuración de las comunidades biológicas (Bax, 1991; 
Polunnin y Pinnegar, 2004). Además, el análisis de flujos tróficos es una herramienta 
esencial para entender el funcionamiento del ecosistema (Wulff et al., 1989; Pahl-
Wostl, 1997; Cury et al., 2001; Link, 2002a) y un método clave para estudiar los 
ecosistemas en un contexto integrado que permita capturar sus propiedades emergentes 
(Bendoricchio y Palmeri, 2005). Estos dos aspectos se combinan en la aplicación de 
EwE (Pauly et al., 2000a; Christensen y Walters, 2004) y en los indicadores 
trofodinámicos que pueden derivarse de forma directa o indirecta de estos modelos 
(Rochet y Trenkel, 2003; Cury et al., 2005b). De igual modo, el efecto de las flotas 
pesqueras puede introducirse directamente en el modelo como depredadores del 
ecosistema, permitiendo la contextualización ecológica de esta actividad en el conjunto 
de relaciones establecidas de depredador-presa (Christensen, 1996). En suma, aunque 
no existe un consenso en la comunidad científica sobre qué herramientas analíticas y 
conceptuales deberían emplearse para estudiar las interacciones tróficas (Pinnegar y 
Polunnin, 2004), el desarrollo de la modelización ecológica de flujos tróficos ha 
supuesto un importante punto de inflexión en la descripción de la estructura y 
funcionamiento de los ecosistemas marinos necesaria para su posterior gestión. 
Los modelos ecológicos tróficos son también útiles en el estudio de características 
emergentes de los ecosistema, que son de difícil estudio de otra forma, y resultan 
esenciales para describir el funcionamiento de los ecosistemas, evaluar el impacto de la 
actividad pesquera y promover la gestión sostenible (Cury et al., 2001). Un ejemplo 
claro es la definición de las situaciones de control de flujos tróficos y el cálculo de la 
eficiencia de transferencia de energía (TE). La TE representa la fracción total de 
producción de un nivel trófico (TL) que es transferida a un nivel trófico superior a 
través del consumo. Mediante el desarrollo de modelos ecológicos se puede calcular 
fácilmente (Christensen et al., 2004). El cálculo de la TE de numerosos modelos 
ecológicos ha permitido establecer una TE global de los ecosistemas acuáticos del 10% 
(Pauly y Christensen, 1995), lo que concuerda con la teoría ecológica (Cushing, 1975).  
Además, y mediante el desarrollo del módulo dinámico temporal Ecosim (Walters et al., 
1997), la modelización de flujos tróficos se ha empleado también en el estudio de los 
ecosistemas por medio de series temporales de datos (Walters et al., 2005). Esto ha 
permitido considerar en el análisis el efecto de factores ambientales. El módulo 
dinámico temporal permite también considerar de forma directa el control de flujos 
tróficos en el ecosistema e identificar en qué medida se producen situaciones de control 
de flujos tróficos (de tipo bottom-up, top-down o wasp-waist). Así, la aplicación de la 
modelización ecológica con EwE permite considerar la configuración de la red trófica, 
la actividad pesquera y los factores ambientales como principales elementos 
involucrados en la dinámica de los recursos y ecosistemas marinos.  








También es importante el hecho de que la modelización con EwE permite el análisis de 
alternativas de gestión a nivel temporal o espacial para la gestión estratégica de las 
pesquerías (Christensen, 2004; Walters y Martell, 2004; Walters et al., 2005), que 
complementa la gestión táctica derivada de los modelos de evaluación de estocs 
pesqueros y la dinámica clásica de poblaciones (Christensen, 2004). La gestión 
estratégica proporciona una dirección o un contexto al que se pretende llegar o en el que 
se pretende estar, y se relaciona directamente con el principio de precaución (FAO, 
1996) y la teoría de la viabilidad (Cury et al., 2005a). 
Hay que tener presente, sin embargo, que cualquier modelo es una representación 
esquemática de la realidad y su desarrollo (datos utilizados, ecuaciones, área de estudio) 
define en parte el tipo de cuestiones científicas que pueden plantearse y con qué detalle. 
Un modelo por complejo que sea nunca puede reproducir la realidad. Por consiguiente, 
la modelización ecológica permite obtener una representación esquemática de la 
realidad y, en función de la perspectiva con la que se observe, esta representación es útil 
o no lo es.  
Por lo demás, los indicadores ecológicos son también herramientas muy útiles para el 
estudio y gestión de los ecosistemas marinos, siendo imprescindibles en el contexto de 
la pesca basada en el ecosistema (Larkin, 1996; García y Staples, 2000). Los 
indicadores ecológicos pueden calcularse a partir de modelos ecológicos o de forma 
independiente a partir de series de datos (Christensen, 1995; Pauly y Christensen, 1998; 
Rochet y Trenkel, 2003; Cury et al., 2005b; Fulton et al., 2005) y pueden emplearse 
para verificar resultados de los modelos o complementar la información obtenida. Estos  
indicadores son además esenciales para cuantificar el impacto de la actividad pesquera y 
los efectos de esta actividad sobre el ecosistema, así como para identificar cambios de 
régimen causados tanto por la pesca como por la variabilidad ambiental (Pinnegar et al., 
2002; Cury y Shannon, 2003). Por ejemplo, el índice FIB (Fishing in Balance, Pauly et 
al., 2000a; Christensen, 2000) se ha propuesto como un índice adecuado para 
cuantificar los cambios en la estructura de los ecosistemas explotados causados por la 
pesca.  
En el contexto de la aplicación de la modelización y los indicadores ecológicos, los 
estudios comparativos en y entre ecosistemas son un método muy útil en ecología y se 
han empleado frecuentemente para obtener información y realizar generalizaciones 
sobre propiedades emergentes de los ecosistemas (Cole et al., 1991; Monaco y 
Ulanowicz, 1997; Sala, 2004) y sobre el cambio en la estructura y funcionamiento de 
los ecosistemas con el desarrollo de la actividad pesquera (Walsh, 1981; Shannon et al., 
2003; Heymans et al., 2004).  
2.2.3. Introducción al estudio de los ecosistemas mediterráneos y su gestión 
pesquera 
Los estudios ecológicos han sido abundantes en el mar Mediterráneo desde mediados 
del siglo XVIII (Margalef, 1985), principalmente en relación con la “autoecología” de 








las especies o “fisiología al aire libre” sensu Margalef (1974). En este contexto se 
destacan numerosos estudios realizados en el Mediterráneo noroccidental (p.ej., 
Margalef y Ballester, 1967; Matallanas, 1979; Péres y Margalef, 1985, Margalef y 
Estrada, 1987).  
El estudio de la ecología entendida como la biología de los ecosistemas sensu Margalef 
(1974) se desarrolla también en el mar Mediterráneo especialmente durante el siglo XX, 
sobre todo el estudios del plancton, que constituye la comunidad ideal para realizar 
estudios ecológicos (p.ej., Margalef, 1961 y 1967a; Alcaraz, 1988; Estrada, 1996; 
Vaqué et al., 1997; Duarte et al., 2000; Calbet et al., 2001). Existen también estudios de 
ecología más amplios como, por ejemplo, los de la estructura y funcionamiento de la 
red trófica pelágica (Margalef, 1967b y 1968a), el rol de la biodiversidad en la 
estructura de los ecosistemas (Margalef, 1994), la producción primaria y la estructura de 
la comunidad marina (Margalef, 1965) o la transferencia de energía en la red trófica 
marina (Alcaraz et al., 1985; Tudela y Palomera, 1999). Existen también numerosos 
trabajos de ecología trófica con relación a especies ícticas e invertebrados marinos 
(p.ej., Matallanas, 1980; Machperson, 1981; Cartes, 1993; Carrasson et al., 1997; 
Tudela y Palomera, 1997). En este contexto, se ha contribuido de manera esencial al 
conocimiento de la interacción entre organismos (p.ej., Cartes y Maynou, 1998 y 2001; 
Pinnegar, 2000; Cartes et al., 2002a; Stergiou y Karpouzi, 2002).  
Además, la ecología aparece ya a principios del siglo XIX como la disciplina ideal para 
estudiar el impacto de la actividad humana sobre los ecosistemas marinos en el mar 
Mediterráneo en relación con la estructura y función de los ecosistemas y con la 
evolución de éstos con el tiempo (Margalef, 1968a y 1974). Esto último se encuentra en 
clara concordancia con lo que se plantea fuera de la región sobre el desarrollo y 
evolución de los ecosistemas y el impacto del ser humano en dicho desarrollo (Odum, 
1969, 1971).  
Sin embargo, hasta hace relativamente poco no se han empezado a estudiar los 
ecosistemas marinos mediterráneos como una entidad (Sala, 1996). Recientemente se 
han empleado varios modelos ecológicos con la finalidad de estudiar la estructura y el 
funcionamiento de algunos ecosistemas mediterráneos, como por ejemplo el modelo 
representativo de la pradera de Posidonia oceanica frente a las costas de Alicante 
(Rodríguez, 2000), el modelo de la reserva marina Las Medas en el mar Catalán 
(Mellado, 2005) o el modelo de la reserva marina Miramare en el mar Adriático 
(Libralato et al., 2005b). En este sentido existen también varios trabajos sobre la 
aplicación de la modelización ecológica con énfasis en la pesca en diversos ecosistemas 
costeros explotados. Entre ellos destacan la modelización de zonas costeras rocosas del 
Mediterráneo noroccidental (McClanahan y Sala, 1997; Sala, 2004), varias iniciativas 
en la laguna de Venecia (Libralato et al., 2002; Pranovi et al., 2003; Libralato, 2004; 
Granzotto et al., 2004), en la laguna de Orbetello (Brando et al., 2004), en el mar 
Adriático norte (Zucchetta, 2002), en la bahía de Revellata en Córcega (Pinnegar, 2002; 








Pinnegar y Polunnin, 2004) y en el mar Negro (Örek, 2000; Daskalov, 2002, 2003). 
Estos modelos, sin embargo, son representativos de zonas costeras y, por consiguiente, 
y con la excepción del caso del mar Negro, las principales zonas de importancia 
pesquera en el mar Mediterráneo, las plataformas continentales y los taludes superiores, 
quedan excluidas.  
La gestión de la actividad pesquera actual en el mar Mediterráneo se basa 
principalmente sobre el control del esfuerzo de pesca (Lleonart y Maynou, 2003). Sin 
embargo, los datos sobre el esfuerzo de pesca son muchas veces incompletos, ya que, 
cuando el censo de la flota de pesca existe, los datos sobre potencia están subestimados. 
Existen también zonas vedadas de pesca, como por ejemplo la zona comprendida entre 
las 3 millas o de menos de 50 metros de profundidad, las cuales no tienen ningún tipo 
de control. La pesca también se restringe de forma temporal varios meses al año, pero, 
los períodos de veda se establecen no siempre se establecen con criterios biológicos. 
Existen también límites en los tamaños mínimos de los organismos desembarcados y 
límites en las dimensiones de luz de malla, pero en muchos casos estos límites no 
coinciden con la talla de primera madurez o no se controlan. (Farrugio et al., 1993; 
Papaconstantinou y Farrugio, 2000; Bas et al., 2003; Lleonart y Maynou, 2003). En 
resumen, la gestión actual en el mar Mediterráneo puede considerarse como poco 
efectiva. 
Otro factor importante de la gestión pesquera en el mar Mediterráneo es la calidad de 
los datos de la captura (Farrugio et al., 1993; Papaconstantinou y Farrugio, 2000; Bas et 
al., 2003; Lleonart y Maynou, 2003). De manera regular, las capturas oficiales son 
incompletas y presentan errores de identificación de las especies. En el mejor de los 
casos, los datos de desembarco oficiales deben ser complementados con los datos de 
descarte generado y devuelto al mar (p.ej., Arcos, 2001; Sánchez et al., 2004) y con los 
datos de la captura que no se registra en la lonja y que se comercializa fuera del 
mercado legal (illegal, unreported or unregulated catches, IUU). La captura no 
registrada es una actividad importante a nivel global (Pauly et al., 2002; Pitcher et al., 
2002a) y en el mar Catalán se ha denunciado ya su existencia (La Vanguardia, 18-11-
2004).  
La preocupación actual sobre el estado de los recursos marinos y ecosistemas 
explotados del mar Mediterráneo ha llevado a un sector de científicos a abogar por un 
cambio de paradigma en la gestión pesquera hacia una gestión integrada. Ejemplos del 
empeño en esta dirección son la organización de varias reuniones científicas por la 
Comisión Científica para el mar Mediterráneo (CIESM) (p.ej., CIESM, 2000), la 
reunión realizada en Barcelona para evaluar la potencialidad de aplicar modelos 
ecológicos a la gestión pesquera (Palomera y Tudela., 1999) o los esfuerzos de la FAO, 
incluyendo la Comisión General de la Pesca para el mar Mediterráneo (CGPM), para 
impulsar la gestión pesquera en su contexto ecológico (FAO, 2003, 2005). 








Entre estos esfuerzos se pueden destacar los realizados en la costa catalana con la 
aplicación de indicadores ecológicos (Tudela, 2000; Blanquer, 2001). Con ellos se 
calculó, por ejemplo, que la producción primaria requerida para sostener la captura en la 
costa central catalana era del 40% en 1996 (Tudela, 2000). Varios indicadores han sido 
también aplicados a  nivel del mar Mediterráneo occidental (Pinnegar et al., 2003) o de 
toda la cuenca (Pauly et al., 1998a; Pauly y Palomares, 2000), poniendo de manifiesto 
una disminución del nivel trófico medio de la captura. Sin embargo, las causas de dicha 
disminución han generado controversia (Pauly et al., 1998a y 1998b; Caddy et al., 
1998; Caddy y Garibaldi, 2000; Pauly y Palomares, 2000).  
En resumen, la aplicación sistemática de la modelización ecológica y de los indicadores 
de impacto pesquero en los ecosistemas marinos explotados mediterráneos es 
posiblemente una de las actuaciones pendientes de mayor relevancia en el contexto de 
una gestión pesquera basada en el ecosistema. Su aplicación puede facilitar la 
adquisición de conocimientos relevantes sobre la estructura y funcionamiento de los 
ecosistemas mediterráneos explotados (control de flujos tróficos, rol de las especies 
explotadas y no explotadas, impactos directos e indirectos de la pesca, etc.), la 
intensidad global de la pesca y su impacto, necesarios para una gestión sostenible. Por 
el contrario, si no se desarrollan y aplican nuevos enfoques de estudio y gestión 
pesquera, los ecosistemas marinos mediterráneos se mantendrán muy posiblemente en 
estados degradados con mayor vulnerabilidad frente a perturbaciones externas y 
mayores posibilidades de que ocurran cambios de régimen ecológico (Jackson et al., 
2001).   
 








































































































Figura 2.1. Captura de organismos marinos (1950-2002) (Fuente: Sea Around Us Project. Fisheries 
Centre, University of British Columbia). 
 




Figura 2.2. Esquema simplificado del control de flujos tróficos en un ecosistema marino según si son de 
tipo bottom-up, top-down o wasp-waist (Fuente: modificado de Cury et al., 2001). 
















Figura 2.3. Control de flujos tróficos en un ecosistema marino. Impacto generalizado ascendente o 
descendente de la modificación del control de tipo top-down (por la pesca), de tipo bottom-up (por la 
variabilidad ambiental) o de tipo wasp-waist (por la variabilidad ambiental o la pesca) (Fuente: basado en 
















Figura 2.4. Flujos tróficos entre la biomasa vulnerable (Vi) y no vulnerable (Bi-Vi) de una presa (i) según 
la teoría de la búsqueda de alimento o Foraging arena (Walters et al., 1997; Walters y Martell, 2004). Bj 
es la biomasa del depredador (j) de la presa (i) y aij es la tasa de búsqueda de alimento de (j).  
 














































































































Figura 2.5. Desembarco oficial (t) en el mar Mediterráneo (1950-2002) (excluyendo el mar Negro) 







Capítulo III.  
Objetivos y metodología general 
 









3.1.1. Objetivo final 
El objetivo global de este trabajo es caracterizar la estructura y funcionamiento de los 
ecosistemas explotados mediterráneos, asociados a la plataforma continental y al talud 
superior, aplicando las herramientas de análisis adecuadas que permitirán abordar la 
sostenibilidad de la actividad pesquera por medio de una aproximación ecológica 
integral del ecosistema. Se pretende de esta manera cuantificar los impactos de la 
actividad pesquera sobre estos ecosistemas, identificar cambios en su estrucutra y 
funcionamiento y establecer criterios adecuados que permitan contribuir a su 
explotación sostenible. 
Este objetivo se ha abordado con el análisis de los flujos tróficos y las relaciones 
depredador-presa aplicando la modelización ecológica, mediante el modelo Ecopath 
with Ecosim (Pauly et al., 2000a; Christensen y Walters, 2004) y varios indicadores 
trofodinámicos (Rochet y Trenkel, 2003; Cury et al., 2005b). En este contexto, se han 
desarrollado también estudios comparativos de los modelos e indicadores aplicados y se 
ha definido un nuevo índice de impacto de la pesca en el ecosistema marino. Esta 
metodología nos ha permitido situar la actividad pesquera en el contexto del ecosistema 
y cuantificar las propiedades emergentes de un ecosistema explotado utilizando desde 
indicadores de comunidad hasta indicadores de sistema (según Link, 2002a).  
Este trabajo tiene una clara orientación ecológica, pero su objetivo último no es la 
descripción ecológica en detalle de los ecosistemas que se estudian, como sería el caso 
de los estudios presentados por Monaco y Ulanowicz (1997), Link (2002a) o Sala 
(2004), sino la contextualización cuantitativa de la actividad pesquera en el ecosistema. 
En consecuencia, de los numerosos análisis que los modelos ecológicos utilizados 
permiten, los realizados aquí son los que nos han permitido relacionar ecología y pesca. 
La intención es incluir explícitamente, y de forma cuantitativa, el componente humano 
en el análisis biológico y ecológico de los ecosistemas explotados, ya que éste ha sido 
un elemento que no se ha incluido de forma directa en estudios precedentes 
desarrollados en el mar Mediterráneo.  
Tal y como se ha expuesto en el apartado anterior, el mar Mediterráneo se encuentra 
fuertemente explotado y dicha explotación tiene sus orígenes en su historia ancestral y 
la pesca actual intensiva. La hipótesis de partida, por lo tanto, es que el ecosistema 
marino mediterráneo debe presentar características típicas de ecosistemas intensamente 
explotados. 
Los ecosistemas concretos elegidos llevar a cabo el estudio son el sur del mar Catalán y 
el Adriático centro-septentrional.  Se han escogido porque había suficiente información 
disponible sobre ellos, tanto a nivel del ecosistema como a nivel de la actividad 
pesquera, y porque constituyen zonas importantes de pesca. En este capítulo se incluye 
una descripción de ambas zonas. 








3.1.2. Objetivos concretos 
Para la consecución del objetivo final se han planteado cuatro objetivos concretos. Tres 
de ellos se refieren al mar Mediterráneo y la cuarto tiene un alcance más: 
1. Caracterización de la estructura actual de flujos tróficos de los ecosistemas 
explotados del mar Mediterráneo 
a) ¿Cuáles son las biomasas, producción, consumo, información trófica y capturas 
características del sur del mar Catalán y del Adriático septentrional? 
b) ¿Cuál es la estructura trófica de estos ecosistemas? 
c) ¿Qué rol ecológico juegan las principales especies, comerciales y no comerciales? 
d) ¿Qué rol ecológico juega la pesca y sus diferentes flotas en ambos ecosistemas? ¿Ha 
tenido impactos visibles en su estructura y funcionamiento? 
2. Análisis de la evolución temporal de los ecosistemas explotados del mar 
Mediterráneo 
a) ¿Cómo ha cambiado la estructura y funcionamiento de estos ecosistemas con el 
tiempo? 
b) ¿Se ha modificado el rol ecológico de las principales especies?  
c) ¿Cómo ha evolucionado el impacto de la pesca y sus diferentes flotas? 
d) ¿Son los factores ambientales importantes en la dinámica del ecosistema explotado? 
3. Comparación de la estructura de flujos tróficos de los ecosistemas explotados del mar 
Mediterráneo  
a) ¿Cuáles son las principales semejanzas y diferencias entre la estructura trófica del sur 
del mar Catalán y del Adriático Septentrional?  
b) ¿Cómo varía el rol ecológico de especies similares entre ambos ecosistemas? ¿Qué 
especies muestran roles ecológicos similares?  
c) ¿Es semejante el impacto de la pesca en ambos ecosistemas? 
d) ¿Qué semejanzas estructurales y de funcionamiento existen con otros ecosistemas? 
¿Incide de la misma forma el impacto de la pesca? 
4. Evaluación y cuantificación de la sobreexplotación de los ecosistemas marinos  
a) ¿Cuál es el estado de explotación de los ecosistemas marinos mediterráneos?  
b) ¿Cuál es el estado de explotación global de los ecosistemas?  
c) ¿Cuál ha sido su evolución temporal? 
d) ¿Qué estrategias de gestión pesquera se pueden implementar para avanzar hacia una 
gestión sostenible del ecosistema? ¿Existen puntos de referencia ecosistémicos válidos? 








Estas cuestiones claves se analizan en los diferentes capítulos de esta tesis según el 
siguiente esquema: 
Capítulos 1a 1b 1c 1d 2a 2b 2c 2d 3a 3b 3c 3d 4a 4b 4c 4d
IV x x x x x x
V x x x x x x x
VI x x x x
VII x x x x x x x x x x x
VIII x x x x x
IX x x x x x x x
 
En cada capítulo se presentan los objetivos específicos asociados con los objetivos 
concretos correspondientes.  
Las publicaciones y contribuciones a congresos que han sido realizadas a partir de esta 
tesis se recogen en el Anexo 1. 
3.2. Metodología general 
3.2.1. Herramientas metodológicas y procedimiento general 
Las herramientas de análisis utilizadas para alcanzar el objetivo establecido son: 
1. Modelización ecológica de equilibrio de masas: Nos permite describir la estructura y 
el funcionamiento de los ecosistemas estudiados, además de incluir la actividad 
pesquera en su contexto ecológico y caracterizar su impacto. 
2. Modelización temporal dinámica: Nos permite incluir la variable temporal en el 
análisis de la estructura y funcionamiento de los ecosistemas, y también, aunque de 
forma parcial e indirecta, considerar los factores ambientales.  
3. Indicadores ecológicos trofodinámicos: Su estudio permite complementar y en 
algunos casos validar los resultados obtenidos a partir de los modelos ecológicos.  
4. Comparación de modelos e indicadores: Nos permite analizar distintos ecosistemas, 
o el mismo ecosistema en diversos momentos temporales, en términos de sus 
diferencias o semejanzas en estructura y funcionamiento y en función del régimen de 
explotación. 
5. Desarrollo de un nuevo índice de impacto pesquero: A partir de los resultados de la 
aplicación de modelos e indicadores se ha definido y aplicado un nuevo índice 
ecológico con el cual se pretende avanzar en la descripción del impacto de la pesca 
sobre la estructura y el funcionamiento de los ecosistemas explotados. Este indicador 
se ha aplicado en el ámbito mediterráneo y también en otros ámbitos geográficos. 
6. Definición de puntos de referencia ecosistémicos: A partir del desarrollo y 
aplicación del nuevo índice ecológico de impacto pesquero se han definido puntos de 
referencia útiles para la gestión de la pesquería basada en un contexto del ecosistema. 








El procedimiento general utilizado para la realización del trabajo ha sido el siguiente: 
1. En primer lugar, se ha procedido a la construcción y análisis de los modelos 
ecológicos aplicados al Mediterráneo para caracterizar los ecosistemas explotados del 
sur del mar Catalán (Capítulo IV) y del Adriático centro-septentrional (Capítulo VI) 
(Figura 3.1). 
a) La modelización ecológica de estos dos ecosistemas se ha realizado mediante la 
aplicación del modelo ecológico de equilibrio de masas Ecopath (Pauly et al., 2000a; 
Christensen y Walters, 2004). Este modelo permite la obtención de una serie de 
resultados ecológicos ligados con los análisis de flujos tróficos e indicadores 
trofodinámicos muy útiles para describir la estructura trófica y el funcionamiento del 
ecosistema explotado. Los indicadores trofodinámicos son llos relacionados con 
estudios que examinan los factores que afectan la transferencia de energía y materiales 
entre niveles tróficos y que, en último término, controlan la producción secundaria 
(Lalli y Parsons, 1993). Asimismo, el modelo permite la inclusión directa de la 
actividad pesquera desarrollada en el ecosistema, considerada como un depredador más 
de la red trófica modelizada. 
Puesto que la modelización ecológica es inédita en las dos zonas de estudio, esta 
metodología ha exigido de su adaptación a la situación específica del mar Mediterráneo, 
en el que existe una notable diversidad marina que se traduce en una captura 
multiespecífica. Esto ha supuesto el desarrollo de análisis factoriales de 
correspondencias (AFC, Benzecri, 1973) durante la definición de los grupos funcionales 
del modelo. Además exiten datos de capturas oficiales de calidad dudosa, por lo que se 
ha procedido a estimar una corrección de las capturas oficiales con la fracción 
descartada y la captura no registrada. 
La modelización del ecosistema explotado del Adriático centro-septentrional se ha 
realizado mediante un convenio de colaboración con científicos del Instituto de Ciencia 
Marina (ISMAR-CNR), Sección de Pesca Marítima de Ancona (Italia). 
b) A continuación, se ha aplicado el módulo dinámico Ecosim (Walters et al., 1997; 
Christensen y Walters, 2004) en el caso del sur del mar Catalán, para ajustar y validar el 
modelo ecológico con datos empíricos (Capítulo V). Esto ha permitido realizar después 
simulaciones temporales para analizar en qué medida factores internos del ecosistema 
(control de flujos tróficos) y factores externos (actividad pesquera y ambiente) influyen 
en la dinámica de los recursos marinos. 
El ajuste y validación del modelo Ecopath mediante la aplicación de Ecosim implica la 
construcción de un segundo modelo de equilibrio de masas representativo de una 
situación pasada del ecosistema estudiado (Pitcher, 2001; Christensen y Walters, 2004). 
A partir de este segundo modelo del pasado, y mediante el uso de series temporales de 
datos reconstruidas sobre esfuerzo de pesca, capturas y biomasas, el módulo dinámico 
ha permitido ajustar varios parámetros ecológicos del modelo inicial y comparar los 
resultados predichos por el modelo con los datos empíricos disponibles. Este 








procedimiento ha permitido validar el modelo y también evaluar de forma indirecta la 
importancia de los factores ambientales en la dinámica del recurso marino explotado. El 
análisis de correlación y regresión se ha utilizado para explorar la relación de los 
factores ambientales con los datos disponibles. 
2. En segundo lugar, se ha procedido a desarrollar comparaciones entre modelos y la 
aplicación de una serie de índices ecológicos de impacto pesquero (Capítulo VII) 
(Figura 3.2a). 
a) La comparación de los modelos se ha realizado mediante la adaptación de una 
metodología específica de estandarización de la estructura de los modelos ecológicos 
según Moloney et al. (2005). Las comparaciones se han realizado 1) entre los modelos 
del mar Catalán y el mar Adriático; 2) entre modelos del mar Catalán en diferentes 
momentos temporales; 3) entre modelos del ecosistema del sur del mar Catalán y de 
varios ecosistemas explotados de afloramiento de Benguela y Humboldt (Moloney et 
al., 2005); y 4) entre el modelo representativo del ecosistema explotado del Adriático 
con el de la área marina protegida de Miramare, Golfo de Trieste, norte del Adriático 
(Libralato et al., 2005b). En el caso de las comparaciones con más de dos modelos se 
han realizado análisis de componentes principales (ACP) (Pearson, 1901) para 
identificar semejanzas o diferencias entre los ecosistemas estudiados. Los AFC también 
se han utilizado para analizar diversos indicadores ecológicos, previamente a las 
comparaciones, con el objetivo de evaluar su idoneidad en el uso de las compraciones.  
La comparación del modelo del sur del mar Catalán con los modelos de afloramiento ha 
sido posible gracias a la colaboración con científicos de la Universidad de Ciudad del 
Cabo (UCT) y del Instituto Gubernamental Surafricano de Gestión Marina y Costera 
(MCM). La comparación del mar Adriático y la reserva marina de Miramare se ha 
realizado gracias a la colaboración con científicos del Instituto Nacional de 
Oceanografía y de Geofísica Experimental (OGS), Trieste, y del Instituto de Ciencia 
Marina (ISMAR-CNR), Sección de Pesca Marítima de Ancona (Italia). 
b) A continuación (Capítulo VIII) se han aplicado varios indicadores ecológicos a las 
series temporales de datos del sur del mar Catalán y también del Adriático centro-
septentrional (Pauly y Christensen, 1995; Pauly et al., 1998a; Caddy, 2000; Christensen, 
2000; Leiva Moreno et al., 2000; Pauly et al., 2000a; Rochet y Trenkel, 2003; Gascuel 
et al., 2004). Esto ha permitido realizar un análisis más detallado de determinados 
aspectos relacionados con la explotación pesquera en ambos lugares, y validar de forma 
parcial los resultados obtenidos a partir de los modelos ecológicos. 
Para determinar la significación de las tendencias observadas y medir el grado de 
asociación lineal entre diferentes indicadores se ha empleado el coeficiente de 
correlación no paramétrico de los rangos de Spearman.  
3.  Finalmente se ha desarrollado y aplicado un nuevo índice ecológico de impacto 
pesquero (Figura 3.2b). 








Este índice (Capítulo IV) se basa en la teoría ecológica de producción por nivel trófico y 
la eficiencia de transferencia de energía en las redes tróficas (Lalli y Parson, 1993) e 
integra varios indicadores ecológicos. El índice se ha aplicado de forma global a 
diversos tipos de ecosistemas explotados (ecosistemas de afloramiento, de plataforma 
continental, costeros y lagunares) y a los ecosistemas del sur del mar Catalán y del 
Adriático centro-septentrional. En este apartado se ha empleado el análisis canónico 
discriminante, ACD (Huberty, 1994), para realizar la clasificación de modelos, la 
técnica del bootstrap y los análisis jackknife para obtener intervalos de confianza 
(Crowley, 1992; Dennis y Taper, 1994), así como un análisis de sensibilidad local 
(Saltelli et al., 2000a y b; Turányi, 1990). 
Este trabajo se ha realizado en colaboración con Simone Libralato (Istituto Nazionale di 
Oceanografia e di Geofisica Sperimentale, Trieste, Italia) (Libralato, 2004).  
3.2.2. Áreas de estudio 
Las dos zonas de estudio del mar Mediterráneo son el sur del mar Catalán y el Adriático 
centro-septentrional (Figura 3.3). A continuación se presenta una breve descripción de 
estas dos zonas.  
3.2.2.1. El sur del mar Catalán 
a) Descripción  del área de estudio 
El primer ecosistema modelizado se sitúa en la zona sur del mar Catalán (Mediterráneo 
Noroccidental), en la plataforma continental y talud superior asociados con el delta del 
río Ebro, entre las batimetrías de 50 a 400 m de profundidad, e incluye tanto el ámbito 
demersal como el ámbito pelágico (Figura 3.4a). La superficie total del área de estudio 
es de 4220 km2, que representa el 45% de la superficie total de plataforma continental y 
talud superior del mar Catalán. El 67.2% corresponde al rango batimétrico de 50 – 100 
m, el 24.8% a 100 – 200 m y el 8% a 200 – 400 m. En la zona de estudio se encuentran 
varios puertos pesqueros situados entre Tarragona y les Cases d’Alcanar y en el centro 
se localiza la desembocadura del río Ebro, que aporta importantes cantidades de 
materiales de origen continental y agua dulce (Estrada et al., 1985).  
En la Figura 3.4a se muestra el ecosistema modelizado (zona punteada) por batimetría, 
que incluye la plataforma continental y el talud superior asociados al Delta del Ebro. A 
partir del delta del Ebro hacia el sur, la plataforma continental es extensa. En esta zona 
existe un área con batimetría menor a 50 m de profundidad pero con distancia a la cosa 
mayor a 3 millas, por lo que la actividad pesquera también se desarrolla en esta franja. 
Esta zona también se ha incluido en el trabajo. 
La selección de las batimetrías incluidas en el estudio (50 - 400 m) se justifica por 
motivos pesqueros y biológicos. Por un lado, el límite superior de batimetría se justifica 
por el hecho de que la flota pesquera artesanal opera a profundidades menores de 50 m 
y tiene un funcionamiento notablemente distinto a la flota semi-industrial que concentra 
la mayor parte de las capturas y que está compuesta por los barcos de arrastre, cerco y 








palangre principalmente. Así mismo, la flota pesquera de arrastre no tiene permitido 
trabajar a profundidades menores de 50 m o a tres millas de la costa. Además, la zona 
litoral también presenta características ecológicas distintas a las de la zona batimétrica 
de mayor profundidad (Allué, 1985; Pérès y Margalef, 1985; Demestre et al., 2000a). 
Por todo ello, la franja costera (< 50m de profundidad) ha sido excluida del modelo.  
El límite inferior batimétrico de 400 m coincide con la zona límite donde la flota 
pesquera suele desarrollar su actividad, ya que la plataforma continental en esta región 
es muy amplia y la flota pesquera no suele trabajar fuera de estas profundidades 
(Lleonart, 1990). La zona del talud superior es una zona de transición de las 
comunidades bentónicas entre las propias de plataforma y las del talud. Así mismo, en 
esta zona se encuentran localizadas algunas pesquerías importantes según la época del 
año, como la pesquería de la anchoa Engraulis encrasicolus (Linnaeus 1758) y de la 
merluza Merluccius merluccius (Linnaeus, 1758) (Lleonart, 1990; Palomera, 1995). 
La selección de los límites norte y sur de la zona de estudio (puertos de Tarragona y Les 
Cases d'Alcanar) se justifica también por criterios pesqueros y ecológicos. En primer 
lugar, las flotas de esta zona suelen trabajar dentro del área de estudio, ya que la 
plataforma es muy amplia y no se realizan grandes desplazamientos hacia otras zonas de 
pesca del norte o sur (Lleonart, 1990). Esto contrasta con lo que sucede más hacia el 
norte, cuya plataforma continental es estrecha y la proximidad del talud permite a las 
embarcaciones pesqueras acceder a él con mayor facilidad y alejarse notablemente de 
los puertos (Bas et al., 2003). A su vez, estos límites conforman una zona con una 
influencia notable de la desembocadura del río Ebro (Figura 3.4b).  
Así pues, aunque la zona escogida no es una entidad ecológica completamente definida 
(como podría ser un lago o una bahía), sí tiene ciertas características que la dotan de 
suficiente entidad para realizar correctamente la construcción de un modelo ecológico 
en esta área (Christensen y Walters, 2004). Sin embargo, existen especies cuyo rango de 
movimiento es más extenso que el área escogida para modelizar, ya que son especies 
que efectúan migraciones a media o gran escala (p.ej., peces pelágicos de gran tamaño, 
tortugas marinas y cetáceos). En estos casos se ha considerado la migración de estas 
especies dentro y fuera de la zona de estudio, como se explica en los apartados 
siguientes. 
b) Oceanografía  
La circulación del agua en la zona de estudio se desplaza de norte a sur y está 
condicionada por la presencia de un frente de plataforma - talud y la estructura de masas 
de agua del mar Mediterráneo occidental y su circulación (Millot, 1987; Font et al., 
1988; Morel y André, 1991; Estrada, 1996; Salat, 1996). A este frente se encuentra 
asociada la corriente Liguro-Provenzal-Catalana que discurre paralela a la costa desde el 
mar de Liguria y que se desplaza en dirección sudoeste a la altura del inicio del talud 
continental.  








De forma general, en la zona de estudio se observa una capa de agua superficial de 
origen atlántico (North Atlanitc Water, NAW) entre los 0 y 200 m de profundidad, con 
oscilaciones anuales importantes según la evaporación y el aporte de aguas 
continentales (Font et al., 1988). También se identifica una capa de agua intermedia de 
orígen levantino (Levantine Intermediate Water, LIW) entre los 200 y 600 m de 
profundidad, con una temperatura media de 13.5ºC y una salinidad de 38.5 a 38.6 ppm. 
c) Características ecológicas  
El mar Mediterráneo noroccidental es básicamente oligotrófico (Estrada, 1996; Salat, 
1996), pero en él se producen fenómenos de enriquecimiento de la producción primaria 
por condiciones ambientales locales y regionales. En la zona de estudio estos 
fenómenos están principalmente relacionados con la existencia del frente de densidad de 
plataforma-talud, la existencia de una termoclina estacional en verano, las descargas del 
río Ebro y la acción del viento (Millot, 1987; Morel y André 1991; Estrada, 1996; Salat 
1996; Agostini y Bakun, 2002) (Figura 3.4b). Además, en la zona de plataforma del 
norte de la desembocadura del Ebro se ha detectado un fenómeno de afloramiento 
permanente a causa de la intrusión de aguas de profundidad en el talud debido al 
ensanchamiento de la plataforma hacia el sur y a que el talud actúa como barrera para la 
corriente Liguro-Provenzal-Catalana (Font et al., 1988). 
Estos fenómenos, con una influencia notable sobre la producción primaria, son también 
importantes para la producción secundaria y la actividad pesquera del área (Sabatés et 
al., 1989; Palomera, 1992; García y Palomera, 1996; Sabatés y Olivar, 1996; Lloret et 
al., 2001; Olivar et al., 2001; Lloret et al., 2004). La producción primaria es 
generalmente máxima en otoño y primavera, períodos en los que existe una 
proliferación masiva de algas fitoplanctónicas por la desestabilización de la columna de 
agua, y mínima en verano (Estrada, 1996; Bosc et al., 2004).  
La geomorfometría y oceanografía de la cuenca noroccidental, y en especial de la 
plataforma continental asociada al río Ebro, condicionan la distribución y composición 
de las distintas comunidades biológicas de la zona de estudio (Matallanas, 1979; Allué, 
1985; Pérès y Margalef, 1985; Demestre, 1986; Abelló et al., 1988; Demestre et al., 
2000a; Bas, 2002; Abelló et al., 2002a; Cartes et al., 2002a; González y Sánchez, 2002). 
En esta zona predominan los fondos de fango y fango-arenoso, con influencia de los 
aportes sedimentarios del río Ebro (Guillén y Palanques, 1997). La variación del 
sedimento con la profundidad y la temperatura son los factores principales que 
determinan la composición faunística, en la que se observa cómo algunas especies son 
específicas de batimetrías concretas y otras se distribuyen de forma amplia por toda la 
plataforma continental y talud (Abelló et al., 1998; Demestre et al., 2000a). Éste es el 
caso de las especies que se reproducen en profundidad y cuyos individuos juveniles se 
encuentran en la zona costera y plataforma continental, como la merluza. Las especies 
pelágicas se distribuyen desde la zona costera y la plataforma continental hasta el talud 
superior, en función de su época de reproducción y alimentación (Palomera, 1992, 
1995; Olivar et al., 2001). 








Numerosos estudios describen la distribución y abundancia de la fauna marina del mar 
Mediterráneo occidental, incluyendo la zona de estudio (p.ej., Pérès y Margalef, 1985; 
Bas et al., 1985; Riedl, 1986; Fischer et al., 1987; Abelló et al., 1988; Cartes y Sardà, 
1992; Sabatés, 1992; Demestre et al., 2000a; Hureau, 2001; Abelló et al., 2002a; Bas 
2002; González y Sánchez, 2002).  
En la zona de plataforma continental (50 – 200 m) las especies más abundantes de 
macrofauna son los salmonetes (Mullus barbatus, Linnaeus, 1758, y M. surmuletus, 
Linnaeus, 1758), el rape (Lophius piscatorius, Linnaeus, 1758, y L. budegassa, Spinola, 
1807), los pageles (Pagellus acarne, Risso, 1826, P. bogaraveo, Brunnich, 1768, y P. 
erythrinus, Linnaeus, 1758), el raspallón (Diplodus annularis, Linnaeus, 1758), los 
triglidos (Trigla lyra, Linnaeus, 1758, Lepidotrigla spp.), los peces planos (Solea 
vulgaris, Quensel, 1806, Citharus linguatula, Linnaeus, 1758, Lepidorhombus boscii, 
Risso, 1810), la gamba blanca (Parapenaeus longirostris, Lucas, 1846), la falsa nécora 
(Liocarcinus depurator, Linnaeus, 1758) y la galera (Squilla mantis, Linnaeus 1758), 
entre otros, además de varias especies de cefalópodos (sepias, calamares, pulpos). En el 
dominio demersal del talud superior (200 – 400 m), las especies más abundantes son la 
merluza, la bacaladilla (Micromesistius poutassou, Risso, 1826), la brótola (Phycis 
blennoides, Brünnich, 1768), el capellán (Trisopterus minutus capelanus, Lacépede, 
1800) y la cigala (Nephrops norvegicus, Linnaeus, 1758). 
Las especies de peces pelágicos de mayor importancia en términos de abundancia en el 
mar Mediterráneo occidental pertenecen a las familias Clupeidae (sardina Sardina 
pilchardus, Walbaum, 1792, alacha Sardinella aurita, Valenciennes, 1847), Engraulidae 
(anchoa Engraulis encrasicolus, Linnaeus, 1758), Scombridae (caballa Scomber 
scombrus, Linnaeus, 1758, biso o estornino Scomber japonicus, Houttuyn, 1782) y 
Carangidae (jurel Trachurus trachurus, Linnaeus, 1758, jurel mediterráneo Trachurus 
mediterraneus, Steindachner, 1868, jurel de altura Trachurus picturatus, Bowdich, 
1825) (Riedl, 1986; Bas et al., 1985). También se encuentran especies de peces 
pelágicos de gran tamaño como el bonito (Sarda sarda, Bloch, 1793), el atún rojo 
(Thunnus thynnus, Linnaeus, 1758) o el pez espada (Xiphias gladius, Linnaeus, 1758).  
Por otro lado, la zona deltaica asociada con el río Ebro alberga importantes colonias de 
aves marinas (Zotier et al., 1998). Entre ellas se encuentran tres cuartas partes de la 
población reproductora mundial de la gaviota de Audouin Larus audouinii (Payraudeau, 
1826) (Álvarez et al. 1994), especie endémica del mar Mediterráneo, y otras colonias 
importantes de gaviotas, pardelas y charranes (Abelló y Oro, 1998; Zotier et al., 1998; 
Abelló et al., 2003). Algunas especies se alimentan activamente en la plataforma 
continental del delta y frecuentemente encuentran una fuente de alimento en los 
descartes generados por la actividad pesquera, principalmente asociada al arrastre y, en 
menor medida, al cerco (Oro y Ruiz, 1997; Oro et al., 1997; Oro, 1999; Arcos, 2001). 
En esta zona también se encuentran de forma residente, o realizando migraciones 
estacionales, varias especies de mamíferos y tortugas marinas como son el delfín mular 
Tursiops truncatus (Montagu, 1821), el delfín listado Stenella coerulealba (Meyen, 








1833), el rorcual común Balaenoptera physalus (Linnaeus, 1758) y la tortuga boba 
Caretta caretta (Linnaeus, 1758) (Delaugerre, 1987; Groombridge, 1990; Grannier, 
1998; Gómez de Segura et al., 2003; Di Sciara, 2004). 
d) Actividad pesquera  
La zona de estudio comprende 6 puertos pesqueros: Tarragona, Cambrils, L’Atmella de 
mar, L’Ampolla, Sant Carles de la Ràpita y Les Cases d’Alcanar. En ellos la actividad 
pesquera se desarrolla diariamente (salida y entrada en puerto cada día) y la flota suele 
estar configurada por pequeñas empresas, generalmente de carácter familiar, y por 
barcos relativamente pequeños (Lleonart, 1990).  
Aunque la pesca artesanal tiene su importancia, el desarrollo de la pesca ha tendido 
hacia la uniformidad de las artes y actualmente la pesca semi-industrial es la de mayor 
importancia en términos de biomasa capturada. Ésta se compone principalmente por la 
flota de arrastre bentónico y la flota de cerco. El palangre es también un arte bastante 
utilizado (Lleonart, 1990; Martín, 1991; Lleonart y Maynou, 2003). La actividad del 
arrastre y el cerco se concentra básicamente sobre la zona nerítica no costera, mientras 
que las artes menores faenan en la franja costera y plataforma continental. 
1) El arrastre bentónico, o bou, captura principalmente unas 100 especies de peces, 
crustáceos y moluscos, principalmente demersales. Este arte produce una gran cantidad 
de captura que es descartada (Carbonell et al., 1998; Sánchez et al., 2004, Tudela 2004). 
Además, en la zona del delta del Ebro, la flota de arrastre captura también una porción 
importante de peces pelágicos, sobre todo anchoa. Esto es debido a que en la zona sur 
de Cataluña y en Valencia se capturan estas especies con el arte de arrastre de tipo 
“quadrat”, con gran abertura vertical de la boca, lo que ha creado algunos conflictos 
entre los pescadores del cerco y del arrastre (Álvarez, 1990; Lleonart, 1990) y ha 
llevado a establecer máximos de desembarco de anchoa capturada con arrastre.  
2) El cerco, o art d’encerclament, captura peces pelágicos de pequeño tamaño, 
principalmente la sardina y la anchoa (Demestre, 1986). La pesca de cerco desarrolla su 
actividad en función de la distancia a la costa y la profundidad (Lleonart y Sardà, 1986; 
Lleonart, 1990). Por lo general las capturas se realizan cerca de la costa (plataforma 
continental), en dónde se pescan juveniles, y cerca del talud superior, dónde se pescan 
adultos. En la zona del talud superior frente al delta del Ebro se captura 
predominantemente anchoa durante su época de reproducción (Palomera, 1992).  
3) El palangre en la zona de estudio se emplaza en superficie o en profundidad y está 
dedicado a la pesca de peces de tamaño mediano y grande que tienen un valor comercial 
elevado (Lleonart y Sardà, 1986). Este arte utiliza sardina y anchoa como cebo y sus 
caladeros se encuentran distribuidos desde la costa hasta la plataforma continental. 
4) El atún rojo y el pez espada son capturados principalmente por una flota de curricán 
relativamente pequeña y de carácter estacional y, en menor medida, con palangre de 
superficie y artes menores (Lleonart, 1990).  








La flota pesquera en el año 2003 y sus principales características en términos de tonelaje 
de registro bruto (TRB), tonelaje bruto (GT) y potencia o caballos de vapor (CV) se 
presenta en la Tabla 3.1. En ella también se ha incluido la información disponible de 
1994. 
El modelo ecológico construido en este trabajo representa al ecosistema en 1994, 
momento en el que el ecosistema presenta el mayor desembarco histórico (Figura 3.5). 
De hecho, la actividad pesquera en la zona de estudio se empieza a desarrollar de forma 
notable a mediados de la década de 1960 gracias a ayudas gubernamentales hacia el 
sector pesquero y los desembarcos oficiales máximos se alcanzan en 1994 (Figura 3.5a). 
Se pueden observar fluctuaciones importantes en la cantidad de desembarco desde la 
década de 1980 hasta que, a partir de 1994, se observa una tendencia al descenso. Los 
desembarcos oficiales en el año 2003 fueron similares a los obtenidos a finales de la 
década de 1960.  
Desde 1994 a 2003 (Figura 3.5b) se registra un descenso general del 50% en el 
desembarco total de capturas en la zona de estudio. El análisis de los desembarcos de la 
fracción pelágica y la fracción bentónica-demersal muestran como el descenso se centra 
básicamente en el componente pelágico, en el cual se pueden ver también importantes 
fluctuaciones. Así pues, en este período se observa una reducción del 70.2% del 
desembarco oficial en el caso de la anchoa y del 72.5% en el caso de la sardina. Al 
mismo tiempo, los desembarcos demersales se mantienen en un nivel similar desde 
1983, pero se pueden identificar pequeñas fluctuaciones en el desembarco demersal que 
coinciden con las fluctuaciones de mayor magnitud del componente pelágico (Figura 
3.5a). En general, existe una tendencia a converger entre el volumen de desembarco 
oficial pelágico y demersal, muy evidente en los últimos años de la serie temporal. 
Desde mediados de la década de los 1990 se ha visto como el desembarco de capturas 
procedentes del ecosistema explotado del sur del mar Catalán en el puerto de Vinaròs 
(Castellón) se ha ido incrementando gracias al desembarco de las capturas de la flota 
pesquera proveniente del sur de España en este puerto. Se cree que la captura 
procedente del sur del mar Catalán puede representar hasta el 70% de las capturas 
desembarcadas en Vinaròs (Agustí Rillo. Com. pers). Si se tienen en cuenta estas cifras, 
se observa una reducción del desembarco oficial en la zona de estudio de 48% desde 
1994, con un 55.4% en el caso de la anchoa y un 52.37% en el caso de la sardina 
(Figura 3.5a). Los datos de anchoa, tanto en la serie oficial como en la corregida con los 
datos de Vinaròs, tienen también en cuenta la venta de anchoa o seitó bajo el nombre de 
sorell (Trachurus spp.) en Sant Carles de la Rápita entre los años 1983-2001. Esto se 
produce porque el arrastre captura mayores cantidades de anchoa que el máximo 
permitido. El descenso de los desembarcos es un fenómeno generalizado en la costa 
catalana, y se han observado procesos similares en los puertos de Blanes y Barcelona 
(Bas et al., 2003; Generalitat de Catalunya, estadísticas de pesca). 
 








3.2.2.2. El Adriático centro-septentrional 
a)  Descripción  del área de estudio 
El mar Adriático comprende la mayor plataforma continental del mar Mediterráneo y es 
una de sus zonas de mayor producción (Bosc et al., 2004). Se encuentra rodeado por las 
costas de Albania, Serbia-Montenegro, Bosnia-Herzegovina, Croacia, Eslovenia e Italia 
y se subdivide en tres sub-áreas: Adriático norte, central y sur. El norte y centro del 
Adriático presentan característica biológicas, ecológicas y oceanográficas de mayor 
similitud (Sarà, 1983), siendo ésta una zona de influencia directa e indirecta del río Po, 
separada de la zona sur del Adriático dónde las condiciones hidrográficas son mucho 
más oceánicas, de menor productividad y dónde la profundidad es mucho mayor. El 
Adriático central y septentrional son similares también en términos pesqueros 
(Bombace, 1992).  
Por las similitudes entre el Adriático central y septentrional, y la disponibilidad de 
datos, estas dos áreas han sido escogidas para construir el modelo ecológico del mar 
Adriático centro-septentrional. Este área coincide con la Subárea 17 de la GFCM 
(Comisión General de Pesca para el Mediterráneo, FAO) y comprende las costas de 
Bosnia-Herzegovina (con unos pocos km de costa), Croacia (5835 km), Eslovenia (47 
km) e Italia (7600 km, desde Trieste a Vrieste) (Mannini y Massa, 2000; Mannini et al., 
2004) (Figura 3.6a). El área cubre una superficie total de 55500 km2 de los 138000 km2 
que tiene la cuenca adriática, con un 37.2% de superficie en el rango batimétrico de 10 - 
50m y un 31.4% de 50 – 100 m y de 100 – 280 m. 
El ecosistema modelizado comprende el área con batimetría de 10 a 280 m de 
profundidad, definida al sur por el promontorio de Gargajo (incluyendo la fosa de 
Pomo), con la ciudad de Vieste como límite sur administrativo, y al norte y oeste por la 
distancia de 3 millas de la costa italiana (o 10 m de profundidad, aproximadamente), 
profundidad a partir de la cual se permite pescar a la flota de arrastre. 
Consecuentemente, la franja costera inferior a las 3 millas o 10 metros de profundidad 
ha quedado excluida del modelo. En ella se desarrolla básicamente la pesca de la chirla 
Chamelea gallina (Linnaeus, 1978) y de otros bivalvos comerciales, y se encuentran 
también importantes poblaciones de bivalvos no comerciales como Nassarius 
reticulatus (Linnaeus, 1978).  
El límite este de la zona modelizada son las 12 millas de distancia desde la costa croata. 
Las costas de Croacia difieren sensiblemente de las costas italianas en términos de 
morfología, ya que la primera es rocosa y escarpada, mientras que la segunda es abierta 
y presenta pocos acantilados. En términos hidrográficos, la costa oeste presenta grandes 
aportes de agua dulce, mientras que éstos son escasos en la costa este (Bombace, 1992; 
Bas, 2002).  Así mismo, la zona croata también difiere notablemente en cuanto a las 
características del sustrato y la composición de la fauna y flora (Bertrand et al., 2002; 
Bas, 2002). El ecosistema modelizado cubre el área explotada por la pesca italiana y las 
aguas internacionales explotadas también por Croacia, pero se excluye la zona de los 








archipiélagos rocosos de Dalmacia, dentro de las 12 millas territoriales croatas (Figura 
3.6a). 
b) Oceanografía  
La circulación y la distribución de las masas de agua en el Adriático están fuertemente 
influenciadas por las características morfológicas e hidrográficas de la cuenca, como el 
aumento de la profundidad de norte a sur, el intercambio de agua con el Mar Jónico en 
el sur y la entrada de agua dulce por parte de los ríos italianos principalmente en el norte 
(Fonda Umani et al., 1992). 
En la cuenca adriática se pueden distinguir tres capas de aguas en relación con su 
movimiento: una superficial (Surface Water, SW), una intermedia (Modified Levantine 
Intermediate Water, MLIW) y una capa de agua profunda (Deep Water, DW) al fondo. 
En el Adriático centro-septentrional, la capa de agua superficial  se extiende hasta los 40 
m de profundidad, siendo la capa de aguas profundas muy reducida. La capa intermedia 
de agua está fuertemente influenciada por las aguas intermedias Levantinas que se 
origina en el este del mar Mediterráneo durante el invierno. Esta masa de agua entra por 
el canal de Otranto y se desplaza por todo el Adriático. La circulación superficial del 
Adriático es circular y con sentido anti-horario: las masas de agua que entran por el este 
del mar Mediterráneo se desplazan hacia la parte oriental de la cuenca adriática y salen 
por la parte oeste sur de la cuenca, viéndose además influenciadas por el aporte de agua 
dulce de los ríos italianos (Zore-Armanda, 1967; Buljan y Zore-Armandoa, 1971; Peres 
y Gamulin-Brida, 1973; Artegiani et al., 1981; Revelante y Gilmartin, 1992; Raicich, 
1994; Artegiani et al., 1997a,b) (Figura 3.6b). 
El Adriático centro-septentrional es en general una área de profundidad baja, de 75 m de 
media (menor a 30 metros en el norte), y alcanza un máximo de 280 m en la Fosa de 
Pomo (Figura 3.6a). Así, la práctica totalidad del área de estudio se encuentra situada en 
la plataforma continental, estando el talud superior sólo presente a partir de los 200 
metros en la Fosa de Pomo. El sustrato de esta área se caracteriza por ser fangoso y/o 
arenoso (Peres y Gamulin-Brida, 1973; Alfirevic, 1981; Ott, 1992) 
c) Características ecológicas  
La baja profundidad y el aporte de nutrientes por parte del agua continental de los ríos 
que desembocan en el Adriático italiano influyen en la productividad del norte del 
Adriático de forma directa, y de toda la cuenca adriática de forma general (Zavatarelli et 
al., 2000). Así, la producción primaria en el Adriático presenta una gradación desde el 
norte (potencialmente eutrófico) hasta las aguas oligotróficas del sur, y de oeste a este, 
estando la región costera oeste directamente influenciada por la pluma del Po (Raicich, 
1994; Artegiani et al., 1997b; Vilicic et al., 1989; Zavatarelli et al., 1998, 2000) (Figura 
3.6b).  
La baja profundidad media del Adriático centro-septentrional crea además unas 
condiciones específicas en el área de estudio relacionadas con el intercambio de aguas, 








la recirculación de nutrientes sedimentados y la estrecha relación entre el componente 
bentónico y pelágico (Ölscher y Fedra, 1977; Ott, 1981, 1992; Ott y Fedra, 1977; 
Giordani et al., 1992).  
Además,, el mar Adriático presenta una elevada diversidad de condiciones ambientales 
que se corresponden con una elevada diversidad biológica (Bas, 2002). La alta 
diversidad ha propiciado la clasificación de la cuenca adriática en diversos biomas 
bentónicos, desde las zonas costeras arenosas a los fondos de fangos de plataforma 
(Gamulin-Brida, 1967; Ott, 1992). La naturaleza del sustrato cambia sustancialmente 
desde la zona italiana (sustrato limoso-arcilloso) a la zona croata (sustrato arenoso en la 
zona de los archipiélagos), por lo cual la comunidad bentónica que se sustenta sobre 
éste también se va modificando (Zupanovic y Jardas, 1989). En cuanto a la producción 
pelágica, ésta es muy baja en las aguas oceánicas del centro y sur Adriático y moderada 
en las aguas costeras del archipiélago de Dalmacia y la zona de mar abierto del norte 
(Fonda Umani et al., 1992).  
Numerosos estudios describen la distribución y abundancia de la fauna marina 
vertebrada e invertebrada del mar Adriático (p.p.ej.,, Hoenigman, 1955; Gamulin-Brida, 
1967; Froglia, 1975, Jardas, 1984a; Riedl, 1986; Fischer et al., 1987; Zupanovic y 
Jardas, 1989; Bello, 1999; Froglia y Gramitto, 1995; Jukic-Peladic et al., 2001; 
Gramitto, 2001; Hureau, 2001, Bas, 2002). En general, ésta coincide con las especies 
del mar Catalán, aunque la presencia de especies de plataforma es mayor. Además, el 
mar Adriático presenta endemismos importantes (sobre todo en el norte). Existen en 
esta área algunas especies de origen póntico, que viven en las aguas más frías del mar 
Mediterráneo (golfo de León, Adriático centro-septentrional, mar Egeo, mar de 
Mármara y mar Negro) como el merlán Merlangius merlancius (Linnaeus, 1758) y el 
espadín Sprattus sprattus (Linnaeus, 1758) (Bombace, 1992; Gramitto, 2001). 
En el dominio demersal de la plataforma continental de 10-50 m de profundidad (zona 
italiana e internacional), las especies de peces más importantes en términos de biomasa 
son los salmonetes, el capellán, la merluza, el merlán, los tríglidos, el rodaballo 
(Scophthalmus rhombus, Linnaeus, 1758), el rombo (Psetta maxima, Linnaeus, 1758), 
los peces planos, los góbidos (p.ej., Gobius niger, Linnaeus, 1758, Lesuerigobius spp.) 
y los pageles. A partir de los 50-100 m, son también abundantes el rape, la brótola, la 
cinta (Cepola rubescens, Linnaeus, 1766) y la barbada (Antonogadus megalokynodon, 
Kolombatovic, 1894). De los 100 a los 200 m se encuentran también la bacaladilla, el 
pez cinto o sable (Lepidopus caudatus, Euphrasen, 1788) y la móllera argentada 
(Gadiculus argenteus, Guichenot, 1850). La zona de estudio incluye la Fosa de Pomo, 
zona importante para la reproducción de la merluza (Zupanovik y Jardas, 1986). Las 
especies de peces pelágicos de mayor importancia en la zona de estudio pertenecen a las 
familias Clupeidae (p.ej., sardina, alacha y espadín), Engraulidae (anchoa), Scombridae 
(jurel) y Carangidae (caballa y estornino). También se encuentran especies de peces 
pelágicos de gran tamaño como el bonito, el atún rojo o el pez espada (Riedl, 1986).  








En cuanto a los invertebrados, de los 10 a los 50 m de profundidad son importantes las 
sepias (Sepia officinalis, Linnaeus, 1758;  Sepia elegans, D'Orbigny, 1826), la galera, 
los calamares (Loligo vulgaris, Lamarck, 1798, y Alloteuthis media, Linnaeus, 1758) y 
el pulpo almizclado (Eledone moschata, Lamarck, 1799). De los 50 a los 100 m son 
también importantes la cigala, la falsa nécora, la gamba Solenocera membranacea 
(Risso, 1816), el calamar Illex coindetii (Vérany, 1839) y el pulpo común (Octopus 
vulgaris, Cuvier, 1797). En el rango de 100-200 m son también abundantes los 
crustáceos Munida intermedia (Lilljeborg, 1851) y Processa canaliculata (Leach, 
1815), la gamba blanca (Parapenaeus longirostris, Lucas, 1846) y la nécora 
(Macropipus tuberculatus, Roux, 1830). Varios moluscos bivalvos de alto valor 
comercial se encuentran en la plataforma continental, como las vieiras Pecten jacobaeus 
(Linnaeus, 1758) y Chlamys opercularis (Linnaeus, 1758). 
Además, la zona deltaica asociada con el río Po y otras zonas costeras del norte y centro 
del Adriático albergan también importantes colonias de aves marinas (Zotier et al., 
1998; Baccetti et al., 2002). Varias especies se alimentan activamente en la amplia 
plataforma continental o en los humedales costeros y también encuentran una fuente de 
alimento en los descartes generados por la actividad pesquera (Fasola et al., 1989; 
Fasola y Canova, 1992). En la zona de estudio se encuentran también varias especies 
amenazadas de mamíferos y tortugas marinas, siendo los más abundantes el delfín 
mular y la tortuga boba (Di Natale, 1983; Delaugerre, 1987; Groombridge, 1990; 
Grannier, 1998; Manoukian et al., 2001; Bearzi et al., 2004; Di Sciara, 2004). 
d) Actividad pesquera  
La zona de estudio comprende los puertos pesqueros italianos desde Trieste (norte) a 
Vieste (sur) (Figura 3.6a). A su vez, la actividad pesquera de la zona este del mar 
Adriático se ha incorporado al estudio mediante la captura realizada en aguas 
internacionales a partir de las estadísticas de Croacia (Anon. 1975-1994) y otros datos 
disponibles en ISMAR-CNR (Cingolani et al., 1996; Santojanni et al., 2001a; Vrgoc et 
al., 2004). La captura proveniente de esta zona durante la década de los 1990 es mucho 
menor a la captura italiana (Vrgoc et al., 2004) (Figura 3.7), siendo en algunos casos 
insignificante. Por ejemplo, en el caso de la anchoa, se cree que el 90% de la captura de 
la década de los 1990 procedía de la flota italiana (Cingolani et al., 1996). Para la 
sardina, sin embargo, la captura proveniente de esta zona es de mayor importancia 
(Santojanni et al., 2001a). Cabe destacar que la actividad pesquera de esta parte del 
Adriático durante la guerra de la ex – Yugoslavia (1992-1995) y la guerra de los 
Balcanes (1998-1999) se redujo de forma sustancial. En este período la flota italiana 
pescaba en las aguas nacionales croatas (C. Froglia. Com. pers.). 
La actividad pesquera en el Adriático centro-septentrional se desarrolla prácticamente 
sobre toda la plataforma continental y es facilitada por las características del sustrato, 
adecuadas para el arrastre bentónico, las dragas, etc. Sin embargo, la costa este es 
mucho más escarpada e irregular, por lo que el arrastre sólo puede realizarse entre los 
canales de las grandes islas de los archipiélagos de Dalmacia (Bombace, 1992; Bas, 








2002). Aunque la pesca artesanal es de relativa importancia (sobre todo en el caso de los 
bivalvos), la pesca semi-industrial es la más importante en términos de biomasa 
capturada en el Adriático centro-septentrional. Ésta se compone principalmente por: 
1) El  arrastre bentónico, o strascico, tiene como especies objetivo los peces, crustáceos 
y moluscos bentónicos y demersales, principalmente (Bombace, 1992; Bas, 2002; 
Vrgoc et al., 2004), y captura básicamente la fracción juvenil (Arneri, 1996; Vrgoc et 
al., 2004).  
2) El  arrastre bentónico modificado, o rapido, es una modificación del arrastre clásico 
que ha substituido a la red de arrastre por una red modificada con una boca rígida de 
metal que actúa como rastrillo. Este arte es operativo básicamente en el norte del 
Adriático, y en menor medida en el centro, y las especies objetivo son los peces planos 
en sustrato fangoso y las vieiras en sustrato arenoso; también captura galeras, 
cefalópodos bentónicos y macrobentos en general (Hall-Spencer et al., 1999; Pranovi et 
al., 2000 y 2001).  
3) El arrastre pelágico, o volante, tiene como especies objetivos la sardina y la anchoa. 
Este arte se empezó a desarrollar de forma intensa en la década de los 1950 y a partir de 
mediados de la década de los 1960 ha sido la principal flota de captura de los pequeños 
pelágicos en la zona (Cingolani et al., 1996).  
4) El cerco con luz, o lampara, también tiene como principales especies objetivo los 
pequeños pelágicos, básicamente la sardina y la anchoa. Este arte se ha visto 
reemplazado por el volante, aunque aun es importante en el Golfo de Trieste y en el 
centro del Adriático (San Benedetto). Normalmente el pescado capturado con cerco 
presenta mejores condiciones que el capturado con arrastre pelágico, por lo que alcanza 
precios más elevados (Cingolani et al., 1996).  
5) Además, en la zona de estudio se practica la pesca de grandes peces pelágicos 
(túnidos y pez espada) capturados con el cerco en el caso de los túnidos, y la pesca 
recreativa o pesca de anzuelo (Piccinetti, 1980; Alegria Hernandez, 1990; Gramito, 
2001). 
En cuanto a la flota pesquera el número de barcos en Italia ha aumentado desde la 
década de 1960 hasta la década de 1990 y tiende a descender ligeramente a partir de ese 
momento, mientras que el número de barcos en Croacia ha aumentado (Mannini et al., 
2004). Sin embargo, el número total de horas de pesca empezó a descender desde la 
década de 1970 por la implementación de medidas de gestión de la actividad pesquera 
(Arneri y Piccinetti, 1988). En tonelaje, la flota dominante en el año 2001 para toda la 
cuenca adriática era el arrastre bentónico (49%), seguida por la flota polivalente 
(27.4%), la flota pelágica (7.3), el cerco (4.8%) y las flotas que capturan túnidos (3.2%).  
Alrededor de la mitad de las capturas italianas proceden del mar Adriático (Bombace, 
1992; Bas, 2002; Papaconstantinou y Farrugio, 2000). Sin embargo, esta contribución 
ha disminuido desde la década de 1980 debido al descenso de las capturas, en particular 








al descenso generalizado de la anchoa y otros peces pelágicos de tamaño pequeño desde 
1987 (Cingolani et al., 1996; Azzali et al., 2002) (Figura 3.8). Los pequeños pelágicos, 
principalmente la sardina y la anchoa, constituyen el principal componente en términos 
de biomasa de los desembarcos de la costa Adriática (Bombace, 1992). Además, 
también tiene una gran importancia la pesca de moluscos en términos de biomasa 
capturada y valor obtenido, proviniendo principalmente de la zona costera inferior a los 
10 metros de profundidad (p.ej., la chirla). En la actualidad, una gran proporción de las 
especies capturadas por las flotas de arrastre son descartadas (Wieczorek et al., 1999; 
Pranovi et al., 2000, 2001; Tudela, 2004).  
La actividad pesquera industrial en el Adriático se empezó a desarrollar de forma 
notable a mediados de la década de 1950 gracias a ayudas gubernamentales hacia el 
sector pesquero y los desembarcos oficiales máximos se alcanzan en 1981 (Mannini y 
Massa, 2001; Mannini et al., 2004). A partir de este momento, y en especial a partir de 
1987 con el descenso de la captura de anchoa, las capturas han experimentado un 
descenso hasta la década de 1990, momento en que parece que se han estabilizado 
(Mannini y Massa, 2001; Mannini et al., 2004). El descenso de las capturas se ha 
producido tanto en el ámbito pelágico, siendo ésta en el 2002 del 40% de la captura 
máxima registrada en 1981, como en el ámbito demersal, siendo la captura en el 2002 el 
62% de la captura máxima registrada en 1984.  
En general, el impacto de la pesca en el mar Adriático es notable y los recursos están 
completamente explotados o sobreexplotados (Bombace, 1992; Papaconstantinou y 
Farrugio, 2000; Jukic-Peladic et al., 2001; Vrgoc et al., 2004). Sin embargo, existen a 
su vez varios factores ecológicos clave (p.ej., un cambio de la composición del plancton 
y la proliferación de medusas, etc.) y factores climáticos (aporte del agua continental y 
eutrofización de las aguas, estratificación, cambio de temperatura media superficial, 
etc.) que pueden haber influido en la dinámica de los recursos marinos de la zona 
(Bombace, 1992; Ott, 1992; Cingolani et al., 1996; Penna et al., 2000; Kollmann y 
Stachowitsch, 2001;  Santojanni et al., 2001a; Precali et al., in press). 
El modelo ecológico construido representa el ecosistema explotado del Adriático 
centro-septentrional de 1990 a 1999, periodo posterior al descenso de la pesquería de la 
anchoa y al descenso de las capturas de los pequeños pelágicos en general (Bombace, 
1992; Cingolani et al., 1996; Azzali et al., 2002) (Figura 3.8). Durante este período 
temporal no se han registrado grandes cambios en las capturas y las biomasas del 
ecosistema y es un período suficientemente largo como para obtener los datos 
necesarios para la construcción del modelo. 
3.2.3. La modelización ecológica con Ecopath with Ecosim 
3.2.3.1. Origen y aplicaciones 
El modelo de equilibrio de masas Ecopath fue inicialmente descrito por Polovina (1984) 
y consistía básicamente en una simplificación del modelo del mar de Bering de 
Laevastu y Larkins (1981). Posteriormente, el International Center for Living Aquatic 








Resources Management (ICLARM, Filipinas) y el Fisheries Centre of the British 
Columbia University (FC-UBC, Canadá) han desarrollado la metodología inicial 
posibilitando su aplicación generalizada para el estudio de los ecosistemas marinos 
explotados (Christensen y Pauly, 1993; Pauly et al., 2000a; Christensen y Pauly, 2004; 
Christensen y Walters, 2004). Así mismo, también se han desarrollado los módulos 
dinámicos, temporal Ecosim (Walters et al., 1997) y espacial Ecospace (Walters et al., 
1999). Estos módulos se encuentran integrados en el modelo Ecopath with Ecosim 
(EwE). En el presente trabajo se ha utilizado la versión 5.1 de EwE.  
La aplicación del EwE ha permitido la modelización de numerosos ecosistemas de 
afloramiento, áreas oceánicas, plataformas continentales y áreas costeras (p.ej., 
Christensen y Pauly, 1993; Christensen, 1995a y 1998; Jarre-teichmann, 1998; 
Arreguin-Sánchez, 2000; Brundy, 2001; Shannon et al., 2003; Heymans et al., 2004; 
Sánchez y Olaso, 2004). Su aplicación ha permitido caracterizar los ecosistemas 
explotados, identificar el rol de la pesca, calibrar y validar los modelos con series 
temporales de datos, evaluar la importancia de la configuración trófica y los factores 
ambientales en la dinámica de los recursos explotados, evaluar el emplazamiento de 
áreas protegidas y analizar diferentes opciones de gestión en un contexto ecosistémico 
(Christensen y Walters, 2004).  
3.2.3.2. El modelo ecológico de equilibro de masas Ecopath 
Para representar un ecosistema, el primer paso es la caracterización de la red trófica 
(Link, 2002a). Ésta es de gran utilidad, particularmente porque permite el desarrollo de 
comparaciones entre ecosistemas (Pimm et al., 1991; Link, 2002a).  
En este contexto, el modelo Ecopath proporciona una representación esquemática de los 
flujos de energía de un ecosistema en un período de tiempo determinado. El modelo 
permite incluir en el análisis los principales elementos del ecosistema relacionados con 
los niveles tróficos altos y bajos de la cadena trófica, tanto comerciales como no 
comerciales, y también las flotas pesqueras que se consideran depredadores del 
ecosistema. 
a) Ecuaciones y parámetros básicos  
Lindeman (1942) estableció que los flujos de energía y materia a través de las redes 
tróficas resultan de las interacciones entre depredadores y presas, y Ulanowicz (1986) 
describió que la materia y los nutrientes de un sistema se encuentran distribuidos en 
diferentes compartimentos. En Wulff et al. (1988) se hace una revisión detallada de los 
métodos y aplicaciones de análisis de flujos tróficos aplicados a la ecología marina. El 
modelo Ecopath permite obtener una representación esquemática de dichos flujos 
tróficos.  
El primer paso cuando se desarrolla un modelo Ecopath es organizar e integrar la 
información disponible para estimar los parámetros necesarios del modelo para cada 
grupo funcional. Los grupos funcionales son las especies, grupos de especies o fases 








ontogénicas de una especie que configuran la representación esquemática del 
ecosistema. Estos parámetros se expresan como medias ponderadas y se obtiene una 
representación de una situación del ecosistema en un período de tiempo determinado.  
La primera ecuación del modelo describe la producción secundaria de cada grupo 
funcional (i). La producción (P) de (i) se divide entre la mortalidad por depredación 
(M2ij) sobre (i) causada por la biomasa de otros depredadores (Bj), la exportación de 
biomasa de (i) fuera del sistema causada por la actividad pesquera (Yi) y otro tipo de 
exportaciones (Ei), la biomasa de (i) acumulada en el sistema (BAi) y la mortalidad 
natural de (i) exceptuando la depredación natural o por pesca (1-EEi), donde EE es la 
eficiencia ecotrófica de (i). La EE se define como la proporción de la producción de (i) 
que se consume por depredación dentro del ecosistema o es exportada fuera de él (por 
ejemplo, a causa de la pesca): 
Producción (i) = Capturas de (i) + Depredación sobre (i) + Biomasa acumulada de (i) + 
Migración neta (i) +  Otras causas de mortalidad de (i), o sea: 
∑ −⋅++++⋅=
j
iiiiiijji )EE1(OBAEY2MBP                                                       Ec.3.1 





















⋅ ∑                         Ec.3.2
 
Dónde (P/B)i es la producción del grupo funcional (i) por unidad de biomasa; (Q/B)i es 
el consumo de (i) por unidad de biomasa y DCij indica la proporción de (i) en la dieta 
del depredador (j) en unidades de peso o volumen.  
En base a la Ec.3.1, EwE parametriza el modelo describiendo un sistema de ecuaciones 
lineales que, en un principio, tiene tantas ecuaciones como grupos funcionales se 
definen. Para cada ecuación, tres de los cuatro parámetros básicos del modelo deben ser 
conocidos y el cuarto es estimado: Bi, (P/B)i, (Q/B)i, EEi (Ec.3.3). Además, el cociente 
de asimilación de alimento (1-U/Q) y el destino del detrito son también parámetros 
necesarios, aunque existen valores establecidos por defecto. El modelo requiere también 
información sobre dietas (DCij) en términos de información sobre la actividad pesquera 















⋅ ∑                    Ec.3.3
 
El modelo utiliza un sistema de algoritmos para resolver las ecuaciones lineales 
establecidas a partir de la Ec.3.3 empleando el método inverso generalizado (Mackay, 
1981; Christensen et al., 2004). Finalmente, el equilibrio de energía de cada grupo se 
establece cuando el consumo de (i) iguala a la producción de (i), la respiración de (i) y 
el alimento no asimilado por (i):  








i)QU(RiPiQi ++=                      Ec.3.4 
Así, una vez se han estimado los parámetros no conocidos, el modelo equilibra las 
entradas y las salidas para cada grupo funcional (i) según la ecuación de equilibrio de 
energía (Ec.3.4). Ésta se rige por la primera ley de la termodinámica, según la cual la 
energía no se crea ni se destruye, sino que cambia de una forma más concentrada a una 
más dispersa en un sistema cerrado. En la construcción de un modelo Ecopath no se 
asume que el ecosistema es un ecosistema cerrado, sino que la energía se conserva, es 
decir, la energía que fluye en el sistema biótico es igual a la energía usada dentro del 
sistema y a la que se escapa fuera de él (Christensen et al., 2004). La asunción de la 
conservación de la energía en el ecosistema se realiza para cada grupo funcional y la 
energía que entra y sale del ecosistema debe adecuarse a cada componente identificado 
del ecosistema. Esta asunción es muy útil para el cálculo de parámetros del modelo.  
Cabe destacar que en la Ec.3.3, la producción de (i) (Pi) se calcula mediante el producto 
de Bi con (P/B)i, que es equivalente, bajo condiciones estables del ecosistema, a la 
mortalidad total (Z) según Allen (1971). Además, la mortalidad natural excluyendo la 
depredación (M0i) se calcula como: 
)EE1(PMO iii −⋅=                                        Ec.3.5
 





jiji DCQ2M             Ec.3.6 
Dónde Qj es el consumo del depredador (j) y DCji es la fracción de la dieta de j sobre i. 
La Ec.3.6 implica que la información sobre el consumo de los depredadores y la 
información sobre las dietas en relación con una determinada presa-grupo (i) se puede 
utilizar para calcular la mortalidad por depredación del grupo (i), o alternativamente, si 
M2i se conoce, puede utilizarse para calcular el consumo de los depredadores de (i). 
Esto supone una diferencia importante entre el modelo Ecopath y otros modelos de 
evaluación de poblaciones (p.ej., MSVPA). En Ecopath las biomasas y las estimaciones 
de mortalidad están condicionadas en la mayoría de los casos a proporciones de 
mortalidad en forma de producción/biomasa (P/B) de los diferentes grupos funcionales 
(Allen, 1971) que se estiman de forma independiente, mientras que en los otros modelos 
se obtienen del estudio de patrones de abundancia por cohorte mediante el análisis de la 
fracción pescada, que pueden ser o no similares a las del ecosistema. 
b) Parametrización del modelo 
La Ec.3.2 define los parámetros básicos requeridos para la construcción de un modelo 
Ecopath: Bi, (P/B)i, (Q/B)i y EEi. Además, son necesarios datos sobre información 
trófica de (i) (DCij), asimilación de alimento (1-U/Qi), capturas totales de cada flota 
pesquera sobre (i) (Yi), migración (Ei), y biomasa acumulada (BAi). En el caso de la 
modelización del sur del mar Catalán y el Adriático centro-septentrional se ha asumido 
BAi = 0. La eficiencia ecotrófica (EEi) es un parámetro difícil de calcular, por lo que por  








defecto se ha dejado como parámetro a estimar durante el proceso de equilibrio del 
modelo. Las unidades escogidas para el modelo son el peso húmedo por unidad de 
superficie (t·km-2·año-1) y se han referido a un período de tiempo medio anual.  
El ecosistema a modelizar debe definirse de forma clara. Aunque los límites de una red 
trófica son difíciles de establecer (Pimm et al., 1991; Polunin y Pinnegar, 2004) y no 
existen sistemas cerrados, un ecosistema puede ser modelizado cuando el flujo de 
materia y energía que se establece entre los componentes del sistema es mayor al que se 
establece entre éstos y los elementos externos (Christensen y Walters, 2004). A 
continuación se describen brevemente los parámetros básicos requeridos para la 
construcción de un modelo ecológico Ecopath y cómo se calculan. 
1. Biomasa por grupo funcional (Bi) 
La biomasa de cada grupo o especie (i), ya sean especies comerciales o no comerciales, 
se expresa en términos de biomasa media por unidad de superficie (t·km-2). Existen 
numerosas técnicas para calcular este parámetro según las especies o grupos de especies  
a evaluar (Christensen et al., 2004) (producción primaria, detrito, zooplancton, 
suprabentos, invertebrados bentónicos, peces demersales, bentopelágicos o pelágicos, 
mamíferos, tortugas y aves marinas). 
Otro parámetro importante es el destino del detrito. En los modelos que se presentan 
existen tres grupos considerados como grupos de detritos: el detrito natural, el descarte 
de las flotas pesqueras y las capturas accidentales. El destino del detrito generado por 
cada grupo funcional se ha referido al grupo de detrito natural en su totalidad. 
Finalmente, se ha asumido que el destino final del detrito natural una vez es consumido 
por los organismos que se alimentan de él es la exportación fuera del sistema 
modelizado, que significa que entra a formar parte de redes tróficas microbianas del 
sedimento o la columna de agua y que no están incluidas en los modelos de forma 
directa. 
En cuanto a la red trófica microbiana se ha considerado que el herbivorismo es la 
principal fuente de transferencia de materia orgánica en los ecosistemas marinos desde 
los productores primarios hacia los niveles tróficos superiores. Sin embargo, las fuentes 
heterotróficas pueden ser también importantes en la dieta del plancton (Calbet et al., 
2002; Calbet y Saiz, 2005). En este contexto, la red trófica microbiana tiene especial 
importancia en ambientes oligotróficos como el mar Mediterráneo occidental (Satta et 
al., 1996; Van Wambeke et al., 1996; Pérez et al., 1997; Vaqué et al., 1997; Pedrós-
Alió et al., 1999).  
De todos modos, la inclusión de ésta en los modelos ecológicos que incluyen niveles 
tróficos elevados es difícil por su marcada estacionalidad (Vichi et al., 1998) y 
enmascara la importancia del resto de elementos del ecosistema (Christensen et al., 
2004). Así pues, la red trófica microbiana no se suele incluir de forma directa en los 
modelos ecológicos con un enfoque pesquero. Su importancia, sin embargo, puede ser 
muy significativa en el caso del zooplancton, ya que éste puede alimentarse tanto del 








fitoplancton como de la comunidad microbiana, como los ciliados planctónicos y los 
dinoflagelados heterotróficos (Vaqué et al., 1997; Calbet y Saiz, 2005). En este trabajo 
se ha considerado de forma indirecta la actividad trófica del micro- y mesozooplancton 
sobre la red trófica microbiana mediante la alimentación de este grupo sobre los 
protozoos ciliados y flagelados. Ésta ha sido incluida como una porción de la dieta del 
micro- y mesozooplancton sobre el detrito (primera opción) o una porción de dieta 
importada (segunda opción).  
2. Cociente producción/biomasa (P/B)i 
La producción secundaria (Pi) de una especie es la elaboración de tejido en un periodo 
de tiempo determinado y es difícil de medir directamente (Allen, 1971; Lalli y Parsons, 
1993). Sin embargo, en condiciones de estabilidad, la mortalidad total (Z) de una 
especie es igual al cociente entre la producción y la biomasa, P/B (Allen, 1971). Así, se 
pueden emplear estimaciones de la mortalidad total de una especie para obtener un valor 
de la producción relativo a la biomasa (P/B) (Christensen et al., 2004). De igual modo, 
se puede calcular la mortalidad total (Zi) como la suma de la mortalidad natural (M) y la 
mortalidad por pesca (Fi):  
iii FMZ +=                       Ec.3.7 
Dónde P/B = Z y, en situaciones de equilibrio, la mortalidad por pesca (Fi) para las 
especies explotadas se calcula mediante la biomasa (Bi) y la captura (Yi):  
( )ii BYF =                                            Ec.3.8           
La mortalidad natural (Mi) es la mortalidad causada por los diversos factores de 
mortalidad menos la pesca, como la mortalidad por depredación o por longevidad 
(Pauly, 1980). Éste es un parámetro difícil de calcular, pero existen diversas ecuaciones 
empíricas que permiten estimarlo.  
1. En el caso de las especies de peces, una de las ecuaciones empíricas más utilizadas 
para calcular Mi es la ecuación formulada por Pauly (1980): 
TLog4687.0kLog6757.0WLog0824.0217.0MLog 10101010 ⋅+⋅+⋅−−= ∞              Ec.3.9 
Donde W∞ (g) es el peso de la especie en la asíntota, T es la temperatura media del agua 
(ºC) y k es el coeficiente de crecimiento del modelo de von Bertalanffy. 
La ecuación anterior también puede expresarse teniendo en cuenta la longitud asintótica 
(L∞ ) (Pauly, 1980):  
TLog4634.0kLog6543.0LLog279.00066.0MLog 10101010 ⋅+⋅+⋅−−= ∞             Ec.3.10 
Estas ecuaciones han sido utilizadas para calcular la mortalidad natural (M) en las 
especies ícticas del modelo. El coeficiente k se ha calculado mediante el uso de datos 
obtenidos en la literatura con el análisis de la distribución de la frecuencia de tallas de 
las especies ícticas en la región mediterránea. 








En los casos en que no se disponía del parámetro L∞, éste se ha estimado mediante la 
relación entre L∞ y Lmax (Pauly, 1984):  
( )0.95LL max≈∞                               Ec.3.11 
La relación talla - peso para una especie, según los parámetros a y b, se expresa como 
un caso particular de la ecuación de la relación potencial de dos magnitudes somáticas 
de un individuo (King, 1995): 
bXaY ⋅= , en este caso bLaW ⋅=  y bLaW
∞∞
⋅=                  Ec.3.12 
Cuando se disponía de W∞ y de a y b, se ha podido calcular a su vez L∞. Cuando sólo se 
disponía de datos de la longitud máxima (Lmax ) se ha calculado la L∞ (Ec.3.11) y se ha 
obtenido un valor de k aproximado según Froese y Binohlan (2003) para luego calcular 
la mortalidad natural (M) según la ecuación de Pauly (1980).  
Una vez obtenida M para las diferentes especies ícticas con información sobre k, W y L, 
en el caso de los grupos funcionales compuestos de más de una especie se ha calculado 
una mortalidad natural media (Mm) del grupo funcional. Finalmente se ha sumado la 
mortalidad natural media (Mm) y la mortalidad por pesca media (Fm) para cada grupo 
obteniendo un valor medio de mortalidad total (Zm).  
2. Para el resto de organismos de los cuales no se disponía de datos ni ecuaciones 
empíricas, se ha realizado una búsqueda bibliográfica sobre datos de mortalidad total 
(Z) y mortalidad natural (M) o se han adoptado valores de trabajos realizados fuera de la 
zona de estudio. Estos datos han sido corregidos para adaptarlos a la temperatura media 
de la zona de estudio según la ecuación propuesta por Opitz (1996):  
( ) 6121.0'TTV =                                    Ec.3.13 
Donde V es el factor de ajuste de la temperatura; T’ es la temperatura media del agua en 
la zona de estudio del dato adaptado y T es la temperatura media del agua en la zona de 
estudio de donde proviene el dato. El factor V se multiplica por el parámetro adoptado 
para obtener su corrección.  
3. Cociente consumo/biomasa (Q/B)i 
La determinación del consumo de los organismos marinos permite evaluar la 
importancia de la especie en el ecosistema y estimar el flujo de energía que se canaliza 
hacia niveles tróficos superiores (Christensen et al., 2004). El consumo puede calcularse 
directamente mediante el estudio del tracto digestivo de las especies y se basa en 
modelos de digestión (Bajkov, 1935; Eggers, 1977; Elliott y Persson, 1978; Eggers, 
1979; Bromley, 1994). En la mayoría de casos se evalúa la ración diaria de consumo de 
la especie. La ración diaria es una proporción que suele expresarse como % en peso 
seco (%DW) o en peso húmedo (%WW), o proporción de contenido estomacal respecto 
al peso corporal de los individuos de la especie estudiada. En la literatura científica 
existen trabajos relativos al estudio de la ración diaria de especies de peces y crustáceos 
decápodos con algún interés comercial.  








Para especies sin información sobre ración diaria se ha estimado el valor de Q/B 
aplicando ecuaciones empíricas: 
1. Una de las ecuaciones más utilizadas hasta la fecha para estimar Q/B de especies de 
peces se basa en la regresión empírica de Pauly et al. (1990): 
( ) Hd2765.0Pf1399.0WLog168.0'T5045.137.6BQLog 1010 ⋅+⋅+⋅−⋅−= ∞   Ec.3.14 
Donde W∞ es el peso (g) en la asíntota de la especie;  T′ =1000/°C + 273,15 (º Kelvin); 
Pf es una variable relacionada con la actividad trófica (Pf = 1 para grandes depredadores, 
depredadores del sistema pelágico y organismos consumidores de zooplancton, y Pf = 0 
para detritívoros y herbívoros) y Hd  es una variable relacionada con el tipo de alimento 
de la especie (Hd = 1 para especies herbívoras y Hd = 0 para especies carnívoras). W∞ ha 
sido calculado a partir de L∞ mediante los parámetros a y b de estudios específicos 
publicados de talla - peso para las diferentes especies incluidas como se ha mencionado 
en el caso del cálculo de P/B.  
2. Para el cálculo de Q/B de las aves marinas se ha empleado la ecuación empírica 
propuesta por Nilsson et al. (1976) para calcular la ración diaria de las aves: 
( ) ( )WLog85.0293.0DRLog 1010 ⋅+−=                                                                   Ec.3.15 
Donde DR es el alimento consumido diariamente en gramos y W es el peso medio 
corporal en gramos. 
3. Para el cálculo de Q/B de los mamíferos marinos se ha empleado la ecuación 
empírica para calcular la ración diaria (Innes et al. 1987; Trites et al., 1997):  
8.0W·1.0R =                       Ec.3.16  
Donde R es la ración diaria de alimento (kg) y W es el peso medio por individuo de la 
especie (kg.). Con posterioridad se ha convertido el dato a la proporción de kg de 
alimento en función de la biomasa del animal por año (valor de Q/B) mediante el valor 
medio del peso corporal de las especies basado en datos de la biología de las especies 
(Carwardine y Camm, 1998). 
4. Para el resto de organismos de los que no se disponía de información sobre Q/B a 
través la literatura o con ecuaciones empíricas, se han adoptado valores de estudios 
realizados en zonas no mediterráneas corregidos para adaptarlos a la temperatura de la 
zona de estudio según la ecuación de Opitz (1996) (Ec.3.13).  
4. Información trófica (DCij) 
La información trófica (DCij) establece la relación de los depredadores con las presas en 
el seno del ecosistema. La depredación es un factor determinante en la estructura de las 
poblaciones animales (Paine, 1966; Margalef, 1974) porque lo que para una especie o 
grupo funcional es alimento, para otra es mortalidad. Así, la caracterización de las dietas 
de los grupos funcionales del modelo permite establecer el reparto de los recursos en el 
ecosistema estudiado y la transferencia de energía entre niveles tróficos. A partir de 








DCij se construye la matriz de dietas que establece las relaciones tróficas entre los 
grupos funcionales (i). 
La información sobre la dieta de las especies incluidas en el modelo está expresada en 
porcentaje en peso (P) o volumen (V) de la presa determinada (Pi o Vi) y ha sido 
recopilada de la literatura científica, principalmente basada en estudios desarrollados en 
el mar Mediterráneo. Los datos expresados en Pi o Vi se consideran equivalentes 
(Macdonald y Green, 1983) y se expresan en tanto por uno. También se han utilizado 
los resultados de trabajos expresados en IRI, Índice de Importancia Relativa de cada 
presa (Pinkas et al., 1971).  
Con relación a las especies de peces, se ha complementado el trabajo de síntesis sobre 
trofismo de especies ícticas mediterráneas de Stergiou y Karpouzi (2002), incluyendo 
nuevos trabajos y datos no publicados. 
Para las especies de crustáceos decápodos se han utilizado los trabajos realizados 
mediante el método volumétrico de puntos (Swynnerton y Worthington, 1940; Cartes, 
1991), que consiste en asignar un número predefinido de puntos a cada presa (Vi) en 
función de su abundancia en los contenidos estomacales analizados. Este método intenta 
paliar la incapacidad de aplicar a los crustáceos decápodos los métodos basados en el 
peso o el volumen de las presas en la dieta (Cartes, 1991), ya que el estudio de su dieta 
presenta dificultades por la tipología de ingestión y digestión de las presas.  
Existen muchos trabajos expresados en porcentaje del número de ejemplares de una 
determinada presa en relación con el número total de presas (N) en el mar Mediterráneo 
(Stergiou y Karpouzi, 2002). Estos datos no proporcionan una información directamente 
aplicable al modelo Ecopath y por ello han sido modificados previamente a porcentaje 
en peso (P), estableciendo un peso medio para cada presa identificada en el estudio de 
contenido estomacal según la biología de las especies presa (Riedl, 1986; Fischer et al., 
1987; Froese y Pauly; 2002).  
Se ha incorporado al análisis de la dieta un grupo llamado “importación”, que se refiere 
a importación de biomasa por parte de las especies que obtienen parte de su dieta en 
zonas que se encuentran fuera del área de estudio. Por ejemplo, éste sería el caso de 
algunas aves marinas que se alimentan tanto de organismos marinos como de 
organismos de las marismas del delta del Ebro (Bosh et al., 1994; Oro, 1996; Oro et al., 
1997).  
5. Alimento no asimilado (U/Q)i 
La fracción de alimento no asimilado (U/Q), fracción de alimento que es desechada por 
el animal consumidor en forma de orina y heces, es muy variable entre los diferentes 
consumidores del ecosistema, dependiendo de factores como la calidad y la cantidad de 
alimento ingerido y la edad del consumidor (Valiela, 1984). Sin embargo, éste es un 
parámetro difícil de encontrar y EwE proporciona valores por defecto.  
 








6. Capturas (Yi) 
La captura debe incluir el desembarco oficial (Do), la captura que se desembarca pero 
no se registra oficialmente (IUU - Ilegal, Unregulated y Unreported catches -) y el 
descarte (De). La biomasa total capturada (Ct) es igual a la suma de estas tres 
fracciones. 
La captura no registrada o IUU puede ser una proporción importante de las capturas que 
no queda registrada en las estadísticas (Pitcher et al., 2002a; Pauly et al., 2002). El 
descarte (De), o la fracción descartada por la actividad pesquera, es la fracción de la 
captura que es retornada al mar (viva o muerta) por poseer escaso valor económico o 
porque su venta está prohibida (Hall et al., 2000).  
La captura accidental de aves marinas, cetáceos y tortugas marinas se ha incluido en el 
descarte (Hall, 1999; Hall et al., 2000; Tudela, 2004) y se ha asumido que toda la 
biomasa de estas especies capturada de forma accidental es descartada por pertenecer a 
especies protegidas en principio no comercializables.  
7. Migración (Ei) 
Algunas especies incluidas en los modelos pueden estar presentes en la zona de manera 
estacional según la época del año o según períodos temporales (mensuales, diarios, etc.) 
porque protagonizan migraciones fuera de la zona de estudio siguiendo su desarrollo 
ontogénico, por motivos alimenticios, por motivos reproductivos, etc.  
En el modelo EwE estos fenómenos se pueden tener en cuenta considerando la fracción 
de la dieta que procede de fuera del ecosistema o es importada y que es adquirida 
cuando las especies se encuentran fuera de él (Christensen et al. 2004). De esta forma, 
se considera al organismo como si formara parte constantemente del sistema estudiado, 
pero pasara cierto tiempo alimentándose fuera de él. Así, si se considera que la 
importación es de 0.4 se está asumiendo que el depredador está obteniendo el 40% del 
total de su alimento de fuentes de alimentación externas al ecosistema. De esta forma se 
asegura la correcta representación de ciclos vitales entre grupos funcionales ontogénicos 
y la relación entre ellos, simplificando el modelo únicamente con la asunción de que las 
relaciones tróficas de las especies que migran fuera del sistema durante un período de 
tiempo son estables.  
Esta asunción, sin embargo, no permite simular correctamente la dinámica temporal de 
aquellas especies que migran de forma regular y que presentan una distribución más 
amplia a la superficie del ecosistema modelizado (Christensen et al., 2004). Por 
ejemplo, se pueden dar casos en los que las condiciones para estas especies sean más o 
menos favorables o no en el ecosistema, pero esto no repercute a corto plazo en la 
población global de esta especie. Este sería el caso, por ejemplo, de los peces pelágicos 
de gran tamaño y el rorcual común, cuya población a nivel del mar Mediterráneo no se 
verá afectada de manera inmediata por lo que sucede en una zona pequeña como sería el 
sur del mar Catalán. Un aumento en la mortalidad de esta especie en el sur del mar 








Catalán no tendrá efectos negativos en el conjunto de la población mediterránea a corto 
plazo y la población que se encuentra en la zona será remplazada por nuevas 
migraciones. Este problema se puede tener en cuenta en el modelo estableciendo un 
flujo neto de emigración e inmigración de producción en el ecosistema. Al considerar 
este factor, la abundancia de especies depende en gran medida de la abundancia de estas 
especies fuera de la zona modelizada. 
c) Definición de los grupos funcionales 
Los grupos funcionales del modelo se definen según la información disponible de las 
especies del ecosistema en términos biológicos y ecológicos (hábitat, abundancia, 
trofismo), en términos de su importancia económica en el conjunto de la pesquería 
(Christensen et al., 2004) y en función de los datos disponibles sobre biomasas, dietas, 
capturas, producción y consumo. Éstos grupos se componen de fracciones poblacionales 
de una especie (diferentes fases ontogénicas, poblaciones aisladas, etc.), especies 
individuales o grupos de especies con características comunes (Christensen et al., 
2004), y deben representar, en mayor o menor medida, todos los niveles tróficos del 
ecosistema, desde los productores primarios (TL = 1) hasta los depredadores apicales 
(TL = 4 - 5).  
El procedimiento seguido para definir los grupos funcionales de los modelos del sur del 
mar Catalán y el Adriático centro-septentrional ha sido el siguiente: 
1. En primer lugar se han definido aquellos grupos funcionales necesarios por su 
importancia biológica (en términos de biomasa o en términos de su representación en el 
ecosistema) o económica (en términos de captura) en la zona de estudio.  
2. Cuando la información disponible lo ha permitido, se han definido grupos 
funcionales representativos de fases ontogénicas de una especie según la aplicación del 
módulo multiple stanza de Ecopath with Ecosim (Christensen y Walters 2004; 
Christensen et al., 2004). Este módulo permite representar de forma separada diferentes 
clases de edad de una especie. Para ello se requieren datos de mortalidad total (Zi) y 
dieta (DCij) para cada una de las fracciones poblacionales, que se asumen como iguales 
para los individuos dentro de cada fracción poblacional. Además se requiere la biomasa 
(Bi) y el consumo (Q/B)i para la fracción poblacional patrón (o líder) a partir de la cual 
se basa la modelización de toda la población. Además, debe incluirse la constante k de 
la función de crecimiento de von Bertalanffy y la relación entre el peso de la especie en 
la edad de primera madurez y el peso en el infinito (W∞ ). Este método asume que el 
crecimiento de la especie sigue una curva de von Bertalanffy y que la especie en su 
conjunto posee una mortalidad y reclutamiento relativamente estable por lo menos para 
unos pocos años durante los cuales alcanza una distribución estable de edad-tamaño. 
3. En el caso del resto de especies de peces bentónicas, demersales y bentopelágicas sin 
clasificar, se ha realizado un análisis factorial de correspondencias (AFC) (Benzecri, 
1973) y un análisis jerárquico o dendrograma empleando el paquete estadístico SPAD 
(5.2) con la información disponible sobre dietas. El análisis emplea el coeficiente de 








correlación de Pearson (Nie et al., 1975) y el método jerárquico WARD (Sneath y 
Sokal, 1973) como algoritmo de agregación. Este algoritmo cumple que el coeficiente 
de inercia interclase e intraclase sea máximo. El AFC ha sido anteriormente aplicado 
para el análisis trófico en el mar Catalán (p.ej., Carrasson, 1994; Carrasson y Cartes, 
2002).  
En este caso, el análisis se ha aplicado para clasificar varias especies de peces ícticas 
cuya importancia en términos de biomasa o importancia pesquera no eran suficientes 
como para constituir las especies en un grupo funcional. Así, con el análisis se han 
establecido semejanzas entre las dietas disponibles de estas especies y se han definido 
grupos funcionales coherentes con una base ecológica.  Para realizar el AFC se han 
empleado los datos sobre dietas de las especies considerando la contribución a la dieta 
del depredador mayor al 5%. A partir de las variables originales, el análisis permite 
calcular unos ejes de ordenación, los ejes de inercia, que se definen como las rectas que 
se ajustan mejor a la nube de puntos, y posteriormente se calculan las coordenadas sobre 
los ejes para cada presa y cada depredador.  
Analizando la representación de las coordenadas de las presas y depredadores en un 
plano, se pueden establecer grupos de especies con dietas similares. La importancia de 
cada depredador y cada presa viene dada por la contribución relativa a la inercia 
explicada por el eje para cada uno de ellos. Además, para establecer el número total de 
clases en que se divide el grupo inicial de depredadores se emplea el cociente entre la 
inercia interclases y la inercia intraclases. El análisis jerárquico o dendrograma facilita 
la visualización de los resultados del AFC y se utiliza para visualizar la repartición de 
los depredadores según cada clase, representando gráficamente la repartición. 
4. Con el resto de los organismos identificados se han realizado agrupaciones según 
criterios taxonómicos o ecológicos. 
5. Finalmente se han definido los grupos funcionales relacionados con el detrito. Se ha 
establecido un grupo de detrito natural, compuesto de materia orgánica procedente de 
los desechos de los organismos vivos del ecosistema (defecaciones, cadáveres, etc.) y 
un grupo de descartes compuestos por invertebrados y peces. A su vez, las capturas 
accidentales de especies de vertebrados no peces (aves marinas, cetáceos y tortugas) se 
han referido a un tercer grupo de detrito. 
Una vez establecidos los grupos funcionales se ha integrado los datos básicos de 
biomasa, dietas, capturas, P/B y Q/B por grupo funcional. 
d) Equilibrio del modelo y evaluación  
El modelo se considera equilibrado cuando se obtienen estimaciones realistas de los 
parámetros no estimados inicialmente y de los resultados (Christensen et al., 2004): 
- Los valores de eficiencia ecotrófica (EE) de cada grupo funcional deben ser < 1, lo 
que indica que la producción calculada de cada grupo funcional es suficiente para 
asumir la depredación (natural y por pesca).  








- El coeficiente de conversión, o producción/consumo (P/Q), normalmente muestra 
valores entre 0.1 y 0.3, siendo un poco mayor en el caso de organismos de pequeño 
tamaño (zooplancton) y menor en el caso de los grandes depredadores del sistema.  
- Los valores del conciente respiración/biomasa (R/B) por grupo funcional reflejan la 
tasa de actividad de los organismos y se encuentran entre 1-10 año-1 en el caso de los 
peces y entre 50-100 año-1 en el caso de los organismos del plancton.  
- El cociente respiración/asimilación de alimento (R/A) debe ser < 1, ya que la 
respiración no puede ser mayor que la porción del alimento ingerido que es asimilado. 
Para los depredadores apicales, la producción es relativamente baja y este cociente es 
elevado, mientras que es menor para organismos de menor nivel trófico. 
- El cociente producción/respiración (P/R) representa el destino del alimento 
asimilado y, aunque puede tomar cualquier valor positivo, éste no es mayor a 1.  
- La eficiencia neta (NE) de conversión del alimento debe ser menor a 1 para todos los 
grupos funcionales. 
Cuando el modelo no está en equilibrio (EE > 1), se puede emplear el módulo 
automático de equilibro (AMBP, Automatic mass balance procedure, Kavanagh et al., 
2004) para equilibrar el modelo mediante la modificación de los parámetros iniciales. 
Sin embargo, y antes de la aplicación de este módulo automático, deben identificarse 
manualmente posibles errores producidos durante el análisis e integración de los 
parámetros básicos para evitar que el proceso automático de equilibrio se vea afectado 
por estos errores. Éstos se identifican al estar asociados a un valor de EE y de 
mortalidad por depredación y/o por pesca elevado y se corrigen teniendo en cuenta la 
incertidumbre asociada a los datos iniciales. 
Los errores más frecuentes, una vez resueltos posibles errores de conversión de datos, 
están relacionados con los datos de biomasa y dietas. Éstos se producen frecuentemente 
por el método de muestreo empleado, ya que a veces sólo se evalúa parte de la 
población vulnerable al arte de muestreo, subestimando así la biomasa de las especies 
(King, 1995). Además, los datos sobre trofismo presentan varios problemas, uno de los 
cuales es el error de identificación de las presas que se digieren fácilmente (Stergiou y 
Karpouzi, 2002). Esto produce un sesgo que debe ser tenido en cuenta cuando se 
analizan los resultados del equilibrio del modelo, ya que algunas presas pueden 
sobrevalorarse (p.ej., crustáceos) y otras infravalorarse (peces, medusas).  
e) Incertidumbre y error de los datos 
EwE permite tener en cuenta el error de cada parámetro inicial utilizando un rango para 
cada parámetro introducido (mediante el módulo Ecoranger). En este caso el equilibrio 
de masas se realiza mediante la aplicación de una rutina de tipo Monte-Carlo 
(Christensen et al., 2004). Sin embargo, el uso de este módulo es difícil por la cantidad 
de datos necesarios (Christensen et al., 2004).  








Así pues, normalmente los modelos construidos hasta la actualidad se basan en un único 
valor para cada parámetro que representa la media de ese valor en un período de tiempo 
determinado. El modelo se equilibra hasta encontrar un posible resultado de cómo es la 
estructura trófica del ecosistema estudiado según sus características. Este resultado es 
únicamente uno de los posibles resultados que se podrían obtener, ya que no se tiene en 
cuenta el error propio de cada parámetro introducido. Sin embargo, y para tener en 
cuenta la incertidumbre de los parámetros introducidos en el modelo de equilibrio de 
masas, existen dos módulos complementarios que se utilizan ampliamente (Christensen 
y Walters, 2004; Christensen et al., 2004):  
- El módulo Pedigree: permite resumir la información sobre el origen de los datos 
introducidos en el modelo y asignar un intervalo de confianza a los datos utilizados 
según este origen. El intervalo de confianza se establece otorgando una puntuación y un 
rango de incertidumbre asociado a cada dato, partiendo de la base de que los datos con 
un origen local son los que tienen menor incertidumbre asociada. Los intervalos de 
confianza obtenidos con este módulo se utilizan durante el equilibrio automático del 
modelo. Esto también permite obtener un índice del pedigrí del modelo, que puede dar 
lugar a comparaciones entre modelos.  
- El módulo Sensitivity: es un análisis de sensibilidad que permite explorar la 
incertidumbre de los datos y el impacto que ésta tiene sobre los resultados del modelo 
equilibrado. Este módulo permite variar el rango de los parámetros introducidos en el 
modelo en un ±50%, en pasos de 10%, y analiza qué efecto tienen estas variaciones en 
los resultados del modelo. Los valores resultantes se muestran como: (parámetro 
estimado – parámetro original) / parámetro original (Majkowski, 1982). 
f) Resultados obtenidos de la aplicación de Ecopath 
El modelo Ecopath da como resultado numerosos índices y estadísticos que describen el 
ecosistema y sus elementos. Estos resultados se basan principalmente en la descripción 
de flujos tróficos, en conceptos termodinámicos, en la teoría de la información y el 
análisis de redes tróficas (Lindeman, 1942; Odum y Heald, 1975; Finn, 1976; Pimm, 
1982; Ulanowicz, 1986, Christensen y Pauly, 1993; Christensen, 1995b; Ulanowicz, 
1995; Müller, 1997; Christensen y Walters, 2004; Christensen et al., 2004). 
1. Análisis básicos  
Flujos tróficos y eficiencia de transferencia de energía 
El modelo proporciona el computo global en término de flujos tróficos del ecosistema 
(t·km-2·año-1) asociados al consumo total del sistema (Qt), producción total (Pt), biomasa 
total (Bt), respiración total (Rt), exportaciones totales (Et) y flujos tróficos hacia el 
detrito (FD). 
También se obtienen las transferencias totales del sistema (TST, t·km-2·año-1) que son la 
suma de todos los flujos tróficos generados (consumo, respiración, flujos al detrito, 
exportación e importación) que entran y salen del sistema o de un grupo funcional. A 








nivel global, las TST son un indicador indirecto del tamaño del ecosistema en término 
de flujos tróficos y de su actividad (Ulanowicz, 1986; Christensen y Walters, 2004). 
Además, el modelo incorpora un método propuesto por Ulanowicz (1995) para 
simplificar la representación de las redes tróficas en función de los niveles tróficos (TL) 
discretos  mediante la agregación en los flujos tróficos. Esta agregación se realiza en 
función de la contribución de cada componente del ecosistema a un nivel trófico entero 
desde los productores primarios a los depredadores apicales (sensu Ulanowicz, 1986). 
Los resultados de la agregación permiten calcular el flujo total hacia el detrito y hacia 
niveles tróficos superiores y las eficiencias de transferencia de energía (TE).  
La TE representa la fracción total de producción de un TL que es transferida a un nivel 
trófico superior a través del consumo o es exportado fuera del sistema (por la pesca, por 
ejemplo) (Pauly y Christensen, 1995). Este concepto resume las ineficiencias o 
disipación de la energía que se producen a lo largo de la cadena trófica en relación con 
la respiración, excreción, egestion y mortalidad natural, las cuales explican por qué la 
producción de un TL superior es siempre menor a la producción de un TL inferior 
(Margalef, 1974). Para un determinado TL, la TE se obtiene mediante el cociente de 
producción del TL actual y el TL precedente. A nivel global, la eficiencia media de 
transferencia de energía (TE) de los ecosistemas acuáticos se ha calculado que es del 
10% (Pauly y Christensen, 1995).  
Las TE junto con los flujos tróficos por TL discreto permiten representar gráficamente y 
de forma sencilla la red trófica de un ecosistema. Esta representación se conoce como 
Lindeman Spine (Lindeman, 1942; Ulanowicz, 1986; Wulff et al., 1989; Libralato et al., 
2002). 
Niveles tróficos e índice de omnivoría 
El nivel trófico de un organismo (j) (TLj) identifica su posición en la red trófica y se 
define como el número de interacciones tróficas que permiten que la materia y la 
energía se transfieran desde los productores primarios y el detrito hasta el organismo (j).  
Así pues, el TL de un organismo (j) se define a partir del TL medio de sus presas (i) 
ponderado con la proporción de cada presa en la dieta de (j) (DCij) (Pauly y Palomares 






ijij DCTL1TL                          Ec.3.17 
El índice de omnivoría de una especie (j) indica su especialización trófica y se calcula 








iij DC))1TL(TLOI                               Ec.3.18 
Cuando OI se aproxima a 0, el consumidor se alimenta en un solo nivel trófico y está 
altamente especializado; cuando el valor se aproxima a 1, el consumidor basa su 








alimentación en numerosos niveles tróficos. La raíz cuadrada del OI se puede asimilar al 
error estándar del TL (Christensen et al., 2004) y se emplea como una medida de la 
incertidumbre asociada a cada valor de TL y a la variabilidad de la muestra. 
Los resultados del modelo en términos de flujos tróficos y los TLj pueden representarse 
gráficamente mediante un diagrama de flujos tróficos, que representa todos los grupos 
funcionales en función de los TL y las conexiones entre ellos según el consumo, 
producción, flujo al detrito, respiración y exportaciones. La medida de los grupos 
funcionales son proporcionales al logaritmo de la biomasa del grupo (Christensen et al., 
2004). 
2. Estadísticos  
El modelo proporciona una serie de estadísticos relacionados con aspectos energéticos, 
la estructura, la historia vital de los organismos, el reciclaje de nutrientes, la presión de 
selección y la homeostasis general del ecosistema que se han relacionado con la teoría 
del desarrollo de los ecosistemas sensu Odum (1969) (Odum, 1971; Christensen, 1995b; 
Vasconcellos et al., 1997; Christensen y Pauly, 1998; Heymans y Baird, 2000; 
Christensen et al., 2004).  En la Tabla 3.2 se encuentran resumidos varios atributos 
definidos por Odum según el desarrollo del ecosistema y se presentan asociados a los 
resultados obtenidos en el modelo Ecopath (Christensen, 1995b). 
La teoría de Odum sobre el desarrollo ecosistémico está relacionada con la sucesión y 
sugiere que, a medida que un ecosistema se desarrolla, la biomasa por unidad de 
superficie aumenta, al igual que el tamaño medio de los organismos, el reciclaje de 
nutrientes, la disipación de energía libre, la información y, en general, la complejidad y 
estabilidad del ecosistema (Odum, 1969). En contrapartida, cuando los ecosistemas son 
alterados (por ejemplo, son impactados por la actividad pesquera), el nivel de desarrollo 
del ecosistema disminuye, reduciéndose la biomasa, la complejidad y la energía libre 
disipada. Margalef (1968a), de forma contemporánea a Odum, también expuso una 
teoría muy similar del desarrollo de los ecosistemas y su sucesión hacia estados cada 
vez más complejos. Según Margalef (1968a y 1974), la explotación sería contraria a la 
sucesión y, consecuentemente, esta se vería modificada por el efecto “rejuvenecedor” de 
la pesca. La teoría de la sucesión y desarrollo de los ecosistemas implica que a nivel 
macroscópico se pueden describir los ecosistemas en función de su madurez y 
explotación, y se pueden realizar predicciones sobre el funcionamiento y estructura de 
éstos (Margalef, 1968a). 
Los principales índices relacionados con la teoría del desarrollo de los ecosistemas son: 
- Cociente producción primaria total/respiración (Pp/R): En sistemas maduros o 
desarrollados este conciente se aproxima a la unidad, cuando la respiración y la 
producción primaria son semejantes, y es mayor de 1 en ecosistemas en desarrollo y 
menor a 1 en ecosistemas con contaminación orgánica.  








- Cociente producción primaria total/biomasa total (Pp/B): Cuando el sistema se 
desarrolla, este cociente disminuye (la biomasa aumenta); y en ecosistemas inmaduros 
es elevado, ya que la biomasa es menor. 
- Cociente biomasa/transferencias totales del sistema (B/T): Representa la biomasa 
sostenida por unidad de energía; es menor en ecosistemas en desarrollo y crece a 
medida que el ecosistema se desarrolla, ya que la biomasa aumenta.  
- Cociente biomasa/producción del sistema (B/P): Se relaciona indirectamente con el 
tamaño de los organismos y su longevidad, siendo mayor a medida que el ecosistema se 
desarrolla, cuando los organismos de mayor tamaño y vida más larga crecen en 
proporción dentro del ecosistema. 
- Cociente respiración/biomasa (R/B): Se considera una función termodinámica 
relacionada con la homeostasis de los ecosistemas; se ha relacionado con la estabilidad 
y la entropía y se cree que aumenta con el desarrollo del ecosistema. 
- Producción neta del sistema (PN): Es la producción primaria menos la respiración 
total del sistema y tiende hacia 0 a medida que el ecosistema se desarrolla.  
- Índice de omnivoría del sistema (SOI): Refleja el estado trófico y la complejidad de 
la comunidad y se define como la media de los índices de omnivoría de cada 
consumidor (OI) (Ec.3.18) ponderada según el logaritmo del alimento consumido. 
Valores bajos de SOI indican una linealidad en la red trófica. Las redes tróficas 
complejas son típicas de ecosistemas maduros, mientras que las redes tróficas lineales lo 
son de ecosistemas en desarrollo.  
- Índice de conectividad (CI): Se define como el cociente entre el número de 
conexiones actuales en el ecosistema en relación con el número potencial de 
conexiones. El ecosistema evoluciona desde una forma lineal (CI bajo) hasta una forma 
en red (CI alto).  
- Ascendencia (A): Relacionada con la teoría de la información (Ulanowicz, 1986), es 
una medida de la información media mutual intercambiada dentro de un sistema, 
derivada de las transferencias totales. Si se conoce la ubicación de una unidad de 
energía en un sistema, la incertidumbre asociada a la localización de otra unidad se 
reduce con la cantidad de información común del sistema, o ascendencia (Ulanowicz y 
Norden, 1990). Así, esta medida se asocia con la organización y eficiencia del 
ecosistema y con la madurez y capacidad del ecosistema para resistir a las 
perturbaciones externas. 
- La capacidad de desarrollo (C): Se define como el límite superior que A puede 
alcanzar en un sistema y la diferencia entre ambas es el coste de funcionamiento del 
sistema (O), que proporciona los límites de crecimiento de la ascendencia y refleja la 
capacidad del sistema para enfrentarse a perturbaciones (Ulanowicz, 1986; Baird et al., 
1991; Christensen, 1995b). En un principio se sugirió que los ecosistemas tienden a 
optimizar la ascendencia a medida que se desarrollan y que ésta es una medida de la 








madurez, estando positivamente correlacionada con el aumento de reciclaje de materia y 
energía en el sistema (Ulanowicz, 1986). Sin embargo, después se ha sugerido que, en 
realidad, la A esta inversamente relacionada con el reciclaje de nutrientes y que es O el 
que estaría relacionado con el desarrollo del sistema y su mayor capacidad para resistir 
perturbaciones (Christensen, 1995b; Heymans y Baird, 2000). 
- Reciclaje de materia y energía: El reciclaje de materia y energía se considera uno de 
los procesos con mayor importancia en el funcionamiento de los ecosistemas (Odum, 
1996). Los sistemas en desarrollo presentan menor reciclaje que los ecosistemas 
desarrollados (Odum, 1969; Baird y Ulanowicz, 1993; Christensen, 1995b) y el 
reciclaje de nutrientes parece ser un elemento de retroalimentación positiva que 
contribuye a la estabilidad.  
En este contexto, el índice de reciclaje de Finn (FCI), o la proporción de todos los 
flujos generados que se reciclan en el sistema (Finn, 1976), es un índice muy utilizado 
para medir el reciclaje y el desarrollo del ecosistema (Odum, 1969; Baird et al., 1991; 
Christensen, 1995b). Sin embargo, algunos trabajos han sugerido que el reciclaje estaría 
más vinculado al estrés (Ulanowicz, 1984; Wulff y Ulanowicz, 1989; Ulanowicz y 
Wulff, 1991; Baird et al., 1991). Recientemente, sin embargo, se ha demostrado que el 
reciclaje es un mecanismo de retroalimentación que podría contribuir a la estabilidad de 
los ecosistemas y que el índice de reciclaje FCI estaría negativamente correlacionado 
con el tiempo de recuperación del ecosistema perturbado (Baird y Ulanowicz, 1993; 
Vasconcellos et al., 1997). Así pues, los ecosistemas donde el reciclaje es importante 
son más estables y tienen mayor capacidad para resistir perturbaciones.  
El índice de reciclaje por depredación (PCI) es una modificación del índice anterior 
en el que se excluye el reciclaje a través del detrito y también aumenta a medida que el 
ecosistema se desarrolla.  
El índice de reciclaje a través del detrito (DCI) es la diferencia entre FCI y PCI y se 
describe como una medida de conservación de nutrientes en el ecosistema (Christensen 
et al., 2004), aumentando con su desarrollo. 
La longitud media de las vías (PL) está asociada al reciclaje de materia y energía. Es 
el número de grupos funcionales que un flujo trófico atraviesa dentro del ecosistema 
(Finn, 1976) y constituye una medida de la complejidad de la red trófica. 
3. Índices relacionados con el impacto de los grupos funcionales y la pesca 
Finalmente, el modelo incluye varios análisis con los que evaluar el impacto de los 
diversos grupos funcionales y la pesca. 
Análisis mixto de impacto 
La matriz mixta de impacto (MTI), o impactos mixtos combinados, se basa en el trabajo 
de Leontief (1951) para analizar las influencias directas e indirectas de ciertos factores 
sobre la economía. Esta metodología fue introducida en ecología por Hannon (1973) y 
Hannon y Joiris (1989), y desarrollada por Ulanowicz y Puccia (1990). El análisis 








cuantifica los impactos netos (qij), directos e indirectos, que un incremento en la 
biomasa del grupo funcional (i) tendría en las biomasas del resto de los diversos grupos 
funcionales (j) del ecosistema y puede considerarse como un análisis de sensibilidad 
(Majkowski, 1982). Los impactos netos (qij) por grupo funcional se calculan mediante 
una matriz n x n, donde el elemento (i,j) representa la interacción entre el grupo 
impactante (i) y el grupo impactado (j): 
jiijij fcdcq −=                      Ec. 3.19 
dcij representa la contribución de la presa (j) en la dieta de (i) y fcij es la proporción de 
depredación en (i) que se debe a (j) como depredador de (i).  
Consecuentemente, los impactos tróficos mixtos (mij) se calculan a partir del producto 
de todos los impactos netos (qij) por todas las posibles relaciones tróficas que se 
establecen en la red trófica y que relacionan el grupo funcional (i) con (j). La matriz de 
impactos tróficos mixtos (mij) se obtiene a partir del inverso de la matriz (qij) 
(Ulanowicz y Puccia, 1990; Christensen et al., 2004). 
Los resultados de la MTI permiten identificar interacciones directas, como son la 
competencia o depredación, e interacciones indirectas, como son las situaciones de 
cascadas tróficas y depredación beneficiosa (Paine, 1966; Menge, 1995; Pace et al., 
1999). Una situación de depredación beneficiosa es un caso particular de cascada trófica 
en la que el impacto directo negativo que un depredador tiene sobre una presa se ve 
compensado por el impacto indirecto que este depredador le causa, por ejemplo, 
consumiendo también otros depredadores de esta presa o competidores en el sistema 
(Christensen et al., 2004). Sin embargo, este análisis no puede utilizarse para realizar 
predicciones, ya que no tienen una dimensión temporal y no puede anticipar cambios en 
biomasa y, consecuentemente, en la red trófica. Los resultados obtenidos con este 
análisis deben ser comprobados mediante el módulo dinámico temporal (módulo 
Ecosim) (Walters et al., 1997; Christensen et al., 2004). 
Mortalidades 
El análisis de flujos tróficos permite también el cálculo de la mortalidad natural por 
depredación (M2i), la mortalidad natural por otras causas no relacionadas con la 
depredación (M0i) y la mortalidad por pesca (Fi) a partir del cociente P/B (= Z, o 
mortalidad total, Allen, 1971) y los datos de dietas y capturas.  
Producción primaria requerida 
La producción primaria requerida (PPR) representa la cantidad de producción primaria 
del área de estudio que se necesita para sostener la producción de una especie (Pauly y 
Christensen, 1995). Se obtiene calculando los flujos, expresados en equivalentes de 
producción primaria, de cada interacción trófica de las especies del ecosistema hacia los 
productores primarios, teniendo en cuenta las ineficiencias a lo largo de la cadena 
trófica (TE).  








La PPR también se puede calcular en relación con la actividad pesquera, obteniendo la 
producción primaria requerida para sostener la pesquería: 




iTE1Y91PPR                    Ec.3.20 
Donde Yi es la captura de la especie (i) y TLi es el nivel trófico de (i). El factor 1/9 es el 
coeficiente medio de conversión de materia orgánica fresca a gC (Pauly y Christensen, 
1995).  
Este índice expresa la capacidad de la pesca para canalizar la energía de la red trófica 
marina hacia usos humanos, siendo una medida del impacto, o huella ecológica, de la 
actividad pesquera en el ecosistema marino (Pauly y Christensen, 1995; Wackernagel y 
Rees, 1996). También se relaciona con el concepto de Emergy de Odum (1988).  
La PPR se puede expresar de forma relativa en función de la producción primaria del 
ecosistema, P1, (PPR/P1·100 = %PPR) y puede ser calculada a partir de los productores 
primarios (%PPRa) y a partir de los productores primarios y el detrito (%PPRb), es 
decir, teniendo en cuenta todos los flujos desde TL = 1. 
Rendimiento bruto de la pesqueria 
El rendimiento bruto de la pesquería (GE) es un índice de la eficiencia de la pesqueria y 
se calcula mediante el cociente entre la producción primaria y la captura total. Puede 
alcanzar valores muy diferentes entre sistemas, crece con el desarrollo de la pesquería y 
es mayor en ecosistemas donde la pesqueria centra su actividad en organismos situados 
en un nivel trófico bajo y en ecosistemas con producción primaria baja. El índice 
obtiene valores menores a 1 y la media global es alrededor de 0.0002. 
Nivel trófico de la comunidad y nivel trófico de la captura 
A partir del nivel trófico por grupo funcional (TLi, Ec.3.17), se puede calcular el nivel 
trófico medio de la comunidad (mTLco) ponderando el TLi en función de la biomasa en 
el ecosistema. A su vez, el nivel trófico medio de la captura (mTLc) se calcula 
ponderando el TLi de cada especie capturada en función de la proporción de esta 
especie en la captura (Yi). Este índice identifica la posición de la pesqueria en la red 
trófica y refleja la estrategia global de la pesca (Pauly et al. 1998a): 








c,iic YYTLmTL                      Ec.3.21 
Dónde TLi es el nivel trófico fraccionado de la especie pescada (i) y Yi,c es la fracción 
de la especie pescada (i) en la captura total (c) (Pauly et al., 1998a). 
3.2.3.3. El módulo dinámico temporal Ecosim 
Las ecuaciones lineales utilizadas en el modelo Ecopath (Ec.3.2) se pueden reformular 
como ecuaciones diferenciales que definen la variación de la biomasa de los grupos 
funcionales con el tiempo y que son el punto de partida del módulo Ecosim (Walters et 
al., 1997, 2000; Walters y Martell, 2004).  








El módulo Ecosim se ha desarrollado para evaluar el efecto de la pesca, la configuración 
de la red trófica y los factores ambientales en la dinámica de los recursos explotados 
(Arreguin-Sánchez, 2000; Shannon et al., 2000 y 2003; Daskalov, 2002; Mackinson et 
al., 2003). La actividad pesquera intensiva se ha identificado como la principal causa 
del descenso y variabilidad de numerosos estocs explotados en todo el mundo (Pauly et 
al., 1998a y 2002).  La configuración de las interacciones tróficas establecidas en el 
seno del ecosistema se ha definido como un factor determinante en la dinámica de sus 
recursos (Mackinson et al., 1997; Walters et al., 1997; Shannon et al., 2000 y 2004c). 
El funcionamiento del ecosistema varia sustancialmente en función de si los flujos 
tróficos son controlados por los organismos de pequeño tamaño (Wilson, 1987) o los 
organismos de gran tamaño (Terbough, 1988). Los factores ambientales son también 
importantes, en especial en el caso de las poblaciones de pequeños pelágicos, ya que son 
un elemento fundamental en el proceso de reclutamiento de estas especies y en 
consecuencia determinantes para su abundancia (Cury y Roy, 1989; Bakun, 1996; 
Cushing, 1996; Cury et al., 2000).  
Además, mediante el ajuste y calibración del modelo con series históricas de datos, el 
módulo Ecosim permite validar el modelo ecológico de base obteniendo un modelo 
ecológico mejorado (Cox et al., 2002; Harvey et al., 2003; Shannon et al., 2004c; 
Walters et al., 2005) a partir del cual se pueden evaluar diferentes opciones de gestión 
de los recursos naturales y cuestiones ecológicas (Christensen, 2004; Shannon et al., 
2004c). Este procedimiento permite también identificar errores en las series de datos y 
en el modelo ecológico identificando aquellos parámetros cuya predicción muestra una 
con mayor desviación respecto a los datos empíricos (Christensen y Walters, 2004). 
El módulo dinámico Ecosim se puede utilizar también para predecir direcciones o 
tendencias en el ecosistema según diferentes opciones de gestión y, por lo tanto, puede 
utilizarse para establecer estrategias de gestión (Christensen, 2004). Hay que tener en 
cuenta que no es un modelo orientado al cálculo preciso de capturas y biomasas y no 
puede verse como un substituto de los modelos clásicos de evaluación de pesquerías 
(Walters y Martell, 2004).  
a) Ecuaciones y conceptos básicos 
El módulo dinámico temporal Ecosim define una serie de ecuaciones diferenciales para 











= ∑∑                         Ec.3.22 
Dónde dBi/dt es el crecimiento durante el intervalo dt de (i) en términos de Bi; (P/Q)i es 
el cociente entre la producción y el consumo; Mi es la mortalidad natural no causada por 
la depredación; Fi es la ratio de mortalidad por pesca; Ei es la ratio de inmigración; Ii es 
la ratio de emigración; y Ei · Bi –Ii es la ratio neta de migración.  








Los cálculos del consumo (Q) se basan en la teoría de la Foraging Arena, que asume 
que las presas no se encuentran disponibles durante todo el tiempo, sino que muestran 
diversos patrones de comportamiento que hacen que las presas sean vulnerables o no a 
la depredación (en función de si se esconden, cómo se distribuyen, etc.). Así, la biomasa 
de (i) se divide entre una fracción vulnerable y una fracción no vulnerable a los 
depredadores y la transferencia (v) entre las dos fracciones (vulnerable y no vulnerable 
a la depredación) es lo que determina el control del flujo trofico entre depredador y 
presa (Walters et al., 1997; Walters y Martell, 2004) (Figura 2.4).  










=                  Ec.3.23 
Dónde aij representa la búsqueda efectiva de la presa (i) por los depredadores (j), v ij es 
la transferencia de biomasa entre un estado vulnerable e invulnerable a la depredación, 
Bi y Bj son la biomasa de la presa (i) y los depredadores (j), Ti y Tj es el tiempo relativo 
utilizado para la alimentación, Sij es el factor definido por una función ambiental de 
corto y/o largo plazo, Mij representa un factor de mediación, y Dj representa los efectos 
de la limitación del cociente del consumo (Walters et al., 1997, 2000; Christensen y 
Walters, 2004).  Así, la interacción entre depredadores y presas se modeliza imponiendo 
un límite de exposición de la biomasa de la presa al depredador, en función de si el 
control de flujo trófico es dominado por la presa (control de tipo bottom-up) o por el 
depredador (control de tipo top-down) (Walters et al., 1997; Christensen y Walters, 
2004).   
En este contexto, el modelo Ecosim define por defecto las vulnerabilidades (v) 
asumiendo un control de tipo mixto, que se establece con una v = 2. Sin embargo, estas 
vulnerabilidades pueden modificarse de forma manual o con un procedimiento no 
paramétrico para definir los valores que ajusten mejor las series temporales disponibles 
de biomasa, mortalidad, producción o captura con los resultados predichos por el 
modelo. Los valores de v son continuos: valores bajos indican un control de la presa y 
valores altos un control de los depredadores. El control de tipo top-down se establece 
con una v = 10; el control de tipo bottom-up se define con una v = 1; y el control de tipo 
wasp-waist se define con valores de v = 1 entre la especie dominante y sus depredadores 
y valores v = 10 entre la especie dominante y sus presas.  
Ecosim permite también incluir mediante la Ec.3.23 varios parámetros relacionados con 
el comportamiento de los organismos como, por ejemplo, el tiempo de exposición a la 
depredación (T) y el tiempo de búsqueda de presas (a).  
Además, en el caso de especies con más de una fase ontogénica representada, las 
ecuaciones diferenciales (Ec.3.22) utilizadas para representar la dinámica de la biomasa 
de un grupo funcional se substituyen por las ecuaciones representativas de la estructura 
de edad de la población derivadas de la implementación del módulo Multi-stanza 
(Walters y Martell, 2004). La modificación de los parámetros ecológicos de estas fases 








ontogénicas, como el tiempo de alimentación por fracción poblacional o la variación en 
el tiempo de desarrollo de la fase juvenil, permite simular situaciones de 
densodependencia de una fracción juvenil respecto al estoc reproductor (Christensen et 
al., 2004; Walters et al., 2005). En este contexto, se pueden tener en cuenta diferentes 
mecanismos involucrados en situaciones de densidad dependiente en función del 
crecimiento, el reclutamiento y la mortalidad natural (Walters et al., 2000; Christensen 
et al., 2004). 
Por otro lado, el módulo Ecosim permite la introducción de funciones de mediación 
trófica y funciones de producción (Mij) aplicadas a grupos funcionales determinados. 
Esto permite tener en cuenta diversos fenómenos que se hayan producido en el 
ecosistema y que no están directamente relacionados con la pesca. En este sentido, el 
módulo Ecosim permite también implementar una rutina para estimar una función 
ambiental genérica (Sij) que influye sobre el consumo de los grupos funcionales 
(Ec.3.23). Esta función representa la variación de P/B de los productores primarios y se 
aplica al valor inicial incorporado en el modelo (Christensen y Walters, 2004).  
Hasta la actualidad no existe ninguna rutina para tener en cuenta la incertidumbre en 
Ecosim, aunque las simulaciones dinámicas se pueden repetir con diferentes parámetros 
iniciales del modelo Ecopath para comparar sus resultados (Christensen et al., 2004) y 
calcular un rango de valores.  
b) Parametrización y análisis 
Para implementar el módulo Ecosim y calibrar el modelo se necesitan pocos parámetros 
complementarios a los utilizados para Ecopath. Los datos requeridos son de dos tipos: 
datos necesarios para forzar el modelo desde el inicio hasta el final de la simulación y 
datos para comparar los resultados predichos por el modelo. En el primer caso se 
pueden utilizar 1) el esfuerzo de pesca por flota, 2) las mortalidades por pesca y 3) las 
mortalidades totales. En el segundo caso los datos que se utilizan son básicamente 1) las 
biomasas absolutas o relativas y 2) las capturas (Christensen et al., 2004).  
Para calibrar el modelo se realizan simulaciones con los datos para forzar el modelo y se 
comparan los resultados predichos con los datos empíricos. La bondad del ajuste del 
modelo se calcula con la desviación entre el valor predicho por el modelo (en logaritmo) 
y el valor empírico disponible mediante la suma de cuadrados de la regresión (SS) 
(Hilborn y Walters, 1992; Christensen et al., 2004). Para conseguir un mejor ajuste del 
modelo se pueden modificar varios parámetros ecológicos incorporados dentro de 
Ecosim, siendo el principal la vulnerabilidad asociada al control de flujos tróficos (v) o 
los parámetros ligados con situaciones de densodependencia, con los que se reduce la 
SS (Ec.3.23).  
Para calibrar un modelo se necesita también un punto inicial de partida a partir del cual 
realizar las simulaciones dinámicas. Esto implica en muchos casos la construcción de un 
modelo ecológico de una situación pasada del ecosistema a partir del modelo 
desarrollado para una situación del presente (Pitcher, 2001; Christensen y Walters, 








2004). La metodología de construcción de un modelo de un período anterior a partir de 
un modelo del presente se conoce como Back to the Future.  
c) Resultados obtenidos de la aplicación de Ecosim 
1. Ajuste del modelo y validación  
Con el proceso de ajuste se puede validar el modelo ecológico de base según la 
reproducción más o menos fidedigna de los datos empíricos conocidos y su 
comparación con los datos predichos. También se pueden identificar errores en el 
modelo de base o los datos empíricos y obtener un modelo mejorado a partir del cual se 
pueden realizar con posterioridad simulaciones dinámicas de gestión hacia el futuro.  
Un resultado importante del proceso de calibración son los valores finales de (v) de las 
interacciones depredador-presa. Estos valores proporcionan información sobre las 
situaciones de control de flujos tróficos en el ecosistema y validan los resultados del 
modelo ecológico inicial y del análisis mixto de impacto (MTI). 
Para las especies que se han representado con diferentes fases ontogénicas se puede 
analizar si se muestran situaciones de densodependencia (Christensen et al., 2004; 
Walters et al., 2004).  
El proceso de ajuste del modelo no proporciona un modelo completamente validado, 
sino un modelo con una disminución del valor inicial de SS (Christensen y Walters, 
2004). Este es un proceso dinámico y sujeto a cambios a medida que se encuentra 
disponible nueva información, o nuevas ideas, sobre los mecanismos importantes en las 
interacciones tróficas (Walters et al., 2005). 
2. Función ambiental genérica 
Durante la validación se puede obtener también una función ambiental genérica que, si 
es significativa, puede ser considerada como otro elemento importante a tener en cuenta 
en la dinámica de los recursos marinos, complementaria a la pesca y las relaciones 
tróficas.    
Junto con la estimación de la función genérica se obtiene la probabilidad de distribución 
del estadístico F de la SSreducida/SSbase bajo la hipótesis nula (p > 0.05) de que las 
desviaciones entre el modelo y los datos empíricos se deben al azar, por lo que la 
función ambiental predicha es un artefacto del modelo. Si no se puede aceptar la 
hipótesis nula (p < 0.05), entonces la función ambiental predicha por el modelo puede 
aceptarse como válida. 
Posteriormente, esta función ambiental puede relacionarse con datos ambientales de la 
zona de estudio analizando la correlación lineal. En el presente trabajo se ha utilizado el 
paquete estadístico SPSS v.11. Para medir el grado de asociación lineal y evaluar el 
resultado de estas correlaciones se han empleado los valores de significación del 
estadístico F y el índice de correlación (R). A continuación se ha realizado un análisis 
de regresión lineal múltiple con el objetivo de obtener un modelo que pueda predecir la 








anomalía ambiental en función de la combinación de las variables ambientales 
disponibles (Townend, 2002).  
3. Cambio de la estructura y funcionamiento del ecosistema en el tiempo 
Una vez calibrado el modelo, se pueden analizar los resultados de las biomasas y 
capturas iniciales y finales (Bf/Bi y Cf/Ci) y las mortalidades (Z, M2, M0, F) 
(Christensen et al., 2004). 
Las simulaciones dinámicas permiten también identificar impactos directos e indirectos 
de la actividad pesquera en el ecosistema durante el período temporal estudiado. En este 
caso pueden identificarse situaciones de extinción comercial de especies o cascadas 
tróficas (Pace et al., 1999; Pinnegar et al., 2000). 
4. Simulaciones de gestión  
A partir del modelo Ecopath calibrado se puede también proceder a realizar 
simulaciones de gestión pesquera para analizar diferentes opciones. Estas simulaciones 
se realizan modificando el esfuerzo de pesca por flota o mortalidad por pesca de los 
recursos explotados y considerando también los resultados relacionados con la función 
ambiental genérica y las vulnerabilidades tróficas (Christensen et al., 2004).  
Estas simulaciones permiten también obtener nuevos modelos ecológicos Ecopath 
representativos de un período anual de un momento futuro que pueden ser comparados 
con otros modelos disponibles. 
3.2.3.4. Limitaciones y ventajas del enfoque EwE  
La metodología EwE ha sido ampliamente utilizada en numerosos ecosistemas y sus 
ventajas y limitaciones han sido anteriormente discutidas (p.ej., Larkin, 1996; Walters et 
al., 1997; Hollowed et al., 2000; Shannon et al., 2003 y 2004b; Christensen y Walters, 
2004; Plagánti y Butterworth, 2004; Cury et al., 2005b). Sin embargo, EwE ha 
evolucionado de forma rápida con la implementación de nuevos módulos y la 
integración de nuevos análisis, por lo que muchas limitaciones han sido superadas 
(Christensen y Walters, 2004; Christensen et al., 2004; Walters y Martell, 2004). Aquí 
se presentan brevemente algunas limitaciones y ventajas de la aplicación de EwE que 
pueden ser de mayor relevancia en este trabajo: 
a) Limitaciones 
Modelo estático: En un inicio, el modelo Ecopath era un modelo estático que no 
permitía realizar simulaciones dinámicas (Pauly y Christensen, 1993a). Así, la versión 
estática del modelo no puede utilizarse directamente para evaluar los efectos que los 
cambios en la gestión pesquera pueden provocar en el ecosistema. Los resultados 
obtenidos son orientativos de la situación del ecosistema y únicamente pueden ser 
utilizados para identificar tendencias en el ecosistema (p.ej., mediante la matriz trófica 
de impacto). Esto se ha modificado con la incorporación del módulo temporal Ecosim y 
del módulo espacial Ecospace (Walters et al., 1997, 1999).  








Estado estacionario: Así mismo, en las primeras versiones del modelo se asumía el 
estado estacionario del ecosistema, es decir, la no variación de la biomasa durante el 
período de construcción del modelo. En casos de fuertes cambios en el ecosistema, la 
asunción de estado estacionario llevaba a unas estimaciones de mortalidad por pesca 
demasiado optimistas. Sin embargo, en la actualidad esto se puede modificar mediante 
el parámetro de biomasa acumulada o mediante Ecosim. En el caso del detrito, la 
biomasa acumulada es calculada por el modelo. 
Estructura de tallas y edades: En un principio el modelo no permitía incluir datos 
detallados sobre la estructura de tallas y edades de los organismos incluidos, 
contrariamente a lo que sí se puede hacer en los análisis multiespecíficos de población 
(p.ej., MSVPA). Sin embargo, estos datos se pueden incluir actualmente mediante el 
módulo Multi-stanza que permite modelizar de forma coherente las distintas fracciones 
poblacionales de una especie. De todas formas, si este módulo no puede implementarse 
por la escasez de datos, hay que tener en cuenta que el modelo no ignora que las 
interacciones tróficas de un ecosistema están fuertemente estructuradas por edades, 
tallas y por estaciones, sino que asume que esta estructura está adecuadamente 
representada en los datos iniciales que se introducen en el modelo y que los cambios en 
la estructura con el tiempo no son suficientemente grandes para alterar los parámetros ni 
las proporciones estimadas.  
Heterogeneidad de los datos y error: Una de las limitaciones de esta metodología 
reside en el hecho que los datos requeridos para la construcción de un modelo Ecopath 
suelen tener diversos orígenes y errores diversos asociados. Este error puede tener un 
efecto acumulativo y repercutir negativamente en la validez de los resultados finales. El 
rigor en la generación, recopilación y transformación de los datos es esencial para evitar 
estos errores. Del mismo modo, hay que tener presente el origen de los datos y evitar la 
utilización de datos foráneos a la zona de estudio. Además, Ecopath incluye varias 
rutinas para tener en cuenta la procedencia de los datos y establecer intervalos de 
confianza según dicha procedencia. Cabe destacar también que la propia naturaleza de 
Ecopath y el proceso de equilibrio del modelo es un proceso de validación de los datos 
iniciales. Además, el modelo Ecopath se valida con Ecosim. En este proceso los errores 
de los datos son fácilmente identificables y corregibles (Daniel Pauly. Com. pers.).  
Variabilidad ambiental: Otra limitación del modelo Ecopath era su incapacidad para 
incluir variables ambientales en el análisis. Sin embargo, con el desarrollo del módulo 
Ecosim las condiciones ambientales se pueden incluir mediante funciones que describen 
la variación de la biomasa de un grupo funcional en relación con una variable ambiental 
o mediante una anomalía ambiental relacionada con la producción primaria que 
explicaría parcialmente el cambio en la biomasa, producción, mortalidad o captura de 
los grupos funcionales. 
Mediación trófica: Otra limitación importante de los modelos ecológicos en general 
son los efectos de la mediación trófica, ya que no son siempre obvios y pueden inducir a 
un análisis erróneo. La mediación trófica es el fenómeno por el cual una tercera especie 








permite con su comportamiento que una especie se alimente de otra especie. Por 
ejemplo, la depredación de juveniles de peces por peces de mayor tamaño depende en 
alguna forma de si los juveniles encuentran escondites o no (existencia de algas, corales, 
macroinvertebrados, etc.). Del mismo modo, las aves marinas pelágicas  se alimentan de 
peces de tamaño pequeño cuando éstos están en superficie y su disponibilidad depende 
de si los peces pelágicos de gran tamaño conducen a los pequeños hacia la superficie. 
Cuando se produce un efecto de mediación trófica y ello no es reconocido por el 
modelo, se pueden predecir respuestas erróneas. Así, si hay una sobrepesca de atunes en 
un ecosistema pelágico, el modelo representativo puede predecir que habrá un aumento 
de las presas de estos atunes y también un aumento en la abundancia de las aves 
marinas. Sin embargo, la reducción de los atunes en el ecosistema pelágico provocará 
un descenso en las aves. Ecosim permite introducir funciones de mediación para 
corregir estos errores. 
b) Ventajas 
Metodología sencilla y volumen de datos moderados: La modelización ecológica con 
EwE es una metodología relativamente sencilla y que requiere de una cantidad 
moderada de datos. Por ello resulta especialmente adecuada en ecosistemas marinos con 
información escasa (como es el caso de ecosistemas en países en desarrollo) o 
fraccionaria (como es el caso del mar Mediterráneo). En este sentido, la construcción de 
un modelo Ecopath constituye, en un primer momento, un buen ejercicio de 
identificación y recolección de la información disponible en un área de estudio durante 
un período de tiempo determinado. Esto es útil para identificar huecos importantes de 
conocimiento e indicar hacia dónde se deben enfocar los esfuerzos científicos. 
Carácter ecosistémico: EwE permite incluir todas las especies necesarias, tanto 
comerciales como no comerciales, para representar el ecosistema y hasta un máximo de 
10 flotas pesqueras. De este modo, el modelo permite plantear cuestiones sobre la 
gestión de los ecosistemas marinos explotados de forma integrada teniendo en cuenta 
simultáneamente niveles tróficos bajos y altos del ecosistema, así como la pesca. En 
este sentido, hasta la fecha es el único modelo ecológico que permite dicha aplicación y 
que tiene una capacidad predictiva notable (Walters et al., 2005).  
Interacciones directas e indirectas: Su aplicación permite de forma sencilla detectar 
interacciones directas e indirectas y describir los controles de flujos tróficos, lo que 
puede ser muy relevante en un contexto de gestión y conservación de los ecosistemas. 
Propiedades emergentes: EwE ha sido implementado en numerosos ecosistemas 
permitiendo la generalización de características importantes de los ecosistemas marinos 
y la cuantificación de conceptos ecológicos teóricos (Christensen, 1995b; Pauly y 
Christensen, 1995; Pauly et al., 1998a). Esta aplicación generalizada puede utilizarse en 
un futuro para estimar valores de referencia de indicadores en un contexto de gestión 
ecosistémica. 








Comparación de modelos y aplicación de indicadores: EwE permite estandarizar la 
descripción de los ecosistemas con características comunes y comparar los resultados de 
los modelos. Esto es de utilidad para comparar ecosistemas bajo regímenes de 
explotación pesquera diferente o ecosistemas procedentes de diversos lugares. Además, 
los modelos ecológicos pueden emplearse para calcular de forma directa o indirecta 
varios indicadores de impacto pesquero sobre el ecosistema. 
3.2.4. Comparación de modelos ecológicos e indicadores 
Los resultados obtenidos de un modelo ecológico pueden utilizarse para realizar 
comparaciones entre ecosistemas, que son, de hecho, uno de los enfoques de mayor uso 
aplicados en ecología. Las comparaciones entre ecosistemas pueden ser entre diversas 
regiones o entre diversos períodos temporales o espaciales de un mismo ecosistema 
(Cole et al., 1991; Christensen, 1995b; Christensen y Pauly, 1993). Las comparaciones 
representan un ejercicio relevante para incrementar el conocimiento sobre la estructura 
y el funcionamiento de los ecosistemas, para identificar similitudes y diferencias entre 
ellos y para analizar la evolución del impacto de la pesca con el tiempo (p.ej., Richy et 
al., 1978; Walsh, 1981; Wulff y Ulanowicz, 1989; Cole et al., 1991; Baird et al., 1991; 
De los Reyes y Martens, 1994; Monaco y Ulanowicz, 1997; Baird et al., 1998; Jarre-
Teichmann, 1998; Jarre-Teichmann y Christensen, 1998).  
Los resultados de EwE han sido ampliamente utilizados para comparar el desarrollo de 
los ecosistemas, su madurez y su estabilidad, así como el impacto de la actividad 
pesquera sobre ellos (p.ej., Christensen, 1995b; Vasconcellos et al., 1997; Christensen y 
Pauly, 1998; Ainsworth et al., 2002; Pitcher et al., 2002b; Shannon et al., 2003; Bundy, 
2004; Heymans et al., 2004; Moloney et al., 2005). En el mar Mediterráneo la 
comparación de modelos se ha aplicado en ecosistemas lagunares del norte de Italia con 
el objetivo de cuantificar las similitudes y diferencias de diversos hábitats (Libralato et 
al., 2002) y caracterizar la evolución de los ecosistemas en función de su explotación 
(Pranovi et al., 2003; Brando et al., 2004; Granzotto et al., 2004). Consecuentemente, 
en este trabajo se realizan una serie de comparaciones de los resultados de los modelos 
ecológicos obtenidos para representar el sur del mar Catalán y del Adriático centro-
septentrional.  
Además, y con el objetivo de precisar la versatilidad en un contexto comparativo de los 
indicadores de desarrollo, madurez y estabilidad relacionados con la teoría de Odum 
(1969) (Tabla 3.2) e investigar cual es su idoneidad para la realización de 
comparaciones, se ha realizado un análisis previo detallado de varios de estos 
indicadores. Auque la teoría de Odum (1969) ha sido complementada y mejorada y la 
investigación ecológica reciente (p.ej., teoría del caos, etc.) indica que los ecosistemas 
no evolucionarían de forma simple hacia estados totalmente predecibles, aun despierta 
gran interés, ya que puede emplearse para indicar el estado de desarrollo de un 
ecosistema y el impacto de la actividad pesquera (Christensen y Walters, 2004).  








No existe, sin embargo, unanimidad sobre la utilidad de estos indicadores ecológicos 
para comparar diferentes ecosistemas, ya que su versatilidad y sensibilidad no están del 
todo claras. Por ejemplo, existen varios trabajos que señalan el reciclaje de nutrientes 
como un atributo de ecosistemas maduros, mientras que otros sugieren que el reciclaje 
está más relacionado con ecosistemas sujetos a estrés (Wulff y Ulanowicz, 1989, Baird 
et al., 1991, Christensen, 1995b, Vasconcellos et al., 1997). Varios trabajos han 
sugerido que estos indicadores serían únicamente útiles a la hora de comparar un mismo 
ecosistema en el tiempo, y que en una comparación entre varios tipos de ecosistemas la 
clasificación de estos indicadores indicaría la tipología de cada ecosistema (p.ej., 
ecosistema templado o tropical) y no su grado de explotación (Jarre-Teichmann y 
Christensen, 1998; Moloney y Jarre, 2003). Parece existir, por lo tanto, una cierta 
confusión en la aplicación de estos indicadores.  
3.2.5. Aplicación de indicadores ecológicos a series temporales de datos 
También se ha desarrollado en mayor detalle la aplicación temporal de varios 
indicadores ecológicos de carácter trofodinámico con el fin de evaluar el impacto 
pesquero sobre el ecosistema del mar Catalán y del mar Adriático. Los índices 
utilizados pueden aplicarse a datos que no proceden directamente de modelos 
ecológicos previamente construidos. 
a) El nivel trófico medio de la captura  
Uno de los indicadores es el nivel trófico medio de la captura (mTLc) (Pauly et al., 
1998a). Este indicador se ha empleado para analizar si se identifica una situación de 
pesca hacia niveles tróficos menores en el ecosistema marino de las dos áreas 
estudiadas, o efecto Fishing Down Marine Food Web (FDMFW). Además, si se analiza 
gráficamente el mTLc en función de las capturas, se obtiene información interesante 
sobre el efecto de la pesca en el ecosistema (Pauly et al., 1998a, 2000).  
Desde su primera publicación en 1998, se han realizado varias críticas al concepto de 
FDMFW (Caddy et al., 1998), aunque también existen numerosos ejemplos de 
aplicación del mismo (por ejemplo, Golfo de Tailandia: Christensen, 1998; Canadá: 
Pauly et al., 2001; Uruguay: Milessi et al., 2005; costa central de Chile: Arancibia y 
Neira; costa de la India: Vivekanandan et al., 2005; mar Celta: Pinnegar et al., 2002; 
mar Cantábrico: Sánchez y Olaso, 2004; Cuba: Baisre, 2000; Golfo de California: Sala 
et al., 2004; Islandia: Valtysson y Pauly, 2002).  
b) El nivel trófico medio fraccionado de la captura  
También se han aplicado varias aproximaciones para mejorar el cálculo y el análisis de 
mTLc. Desde 1998 se han publicado varias modificaciones del mTLc con el fin de tener 
en cuenta los principales problemas y críticas que se le han realizado (Pauly y 
Palomares, 2000, 2005; Pauly y Watson, 2005). Recientemente, además, el mTLc ha 
sido escogido por la Convención de Biodiversidad (Naciones Unidas) como uno de los 
ocho índices a ser comprobado a nivel internacional para observar los cambios en la 








biodiversidad, especialmente de los niveles tróficos elevados en ambientes marinos 
(Pauly, 2005; Pauly y Watson, 2005). En este contexto, se ha sugerido el calculo del 
mTLc, actualmente llamado Marine Trophic Index (MTI), a partir del TL > 3.25 (cutMTI 
= 3.25MTI) para enfatizar los cambios en los organismos marinos con un TL mayor en el 
ecosistema y excluir los peces pequeños pelágicos que se encuentran sujetos a grandes 
variaciones (Pauly y Watson, 2005).  
c) El Índice FIB 
Para complementar la información que se puede obtener de la aplicación del mTLc y de 
las capturas, se ha aplicado también el índice FIB, o Fishing in Balance Index 
(Christensen, 2000; Pauly et al., 2000). De acuerdo con la teoría ecológica y la 
eficiencia de transferencia de energía entre niveles tróficos, un descenso en el mTLc 
debiera corresponderse con un aumento en las capturas. Por lo tanto, este índice permite 
evaluar si efectivamente un descenso en el mTLc se encuentra asociado con un aumento 
de la producción capturada y muestra si la pesquería se encuentra en equilibrio. 
d) Coeficientes de capturas 
También se han calculado varios cocientes derivados de los datos temporales de 
capturas. El cociente de captura de especies no comerciales respecto el total capturado 
(Cnc/Ct) o la proporción de peces piscívoros respecto a los planctívoros (Cpp/Cpl) 
parecen ser indicadores útiles para indicar los cambios en el ecosistema producidos por 
la actividad pesquera. Estos cocientes son fáciles de calcular e interpretar, aunque no 
responden de forma exclusiva a un cambio en la explotación pesquera (Rochet y 
Trenkel, 2003; Cury et al., 2005b). Así mismo, también se ha incluido el cociente  de 
invertebrados capturados respecto a la captura total (Cinv/Ct), la captura demersal 
respecto a la captura total (Cd/Ct) y la captura de peces plantívoros respecto a especies 
bentónicas (Cp/Cd). Este último cociente parece aumentar con la actividad pesquera 
cuando ésta centra su actividad sobre el componente demersal (Rochet y Trenkel, 2003). 
Estos cocientes pueden ser indicadores útiles para mostrar los cambios en el ecosistema 
producidos por la pesca, aunque también pueden relacionarse con otros cambios como 
la eutrofización y el aumento de nutrientes disponibles (Caddy, 2000; Leiva Moreno et 
al., 2000).  
e) Producción primaria requerida y espectro trófico de la captura 
La producción primaria requerida para sostener la pesquería (%PPRa) (Pauly y 
Christensen, 1995) se ha calculado a partir de la serie de datos de capturas y mTLc del 
mar Catalán y el mar Adriático para evaluarla a nivel temporal. 
Así mismo, se ha incluido el análisis del espectro trófico de la captura (Gascuel et al., 
2004) del mar Adriático.  
3.2.6. Definición de un nuevo índice de impacto pesquero 
Por último, a partir de los resultados de la aplicación de indicadores trofodinámicos, y 
con el objetivo de avanzar en la definición de niveles de referencia de los indicadores 








ecosistémicos, se ha procedido a la definición y aplicación de un nuevo índice de 
impacto pesquero.  
Tudela (2000, 2003) ha formulado la idea de que el acoplamiento del nivel trófico 
medio de la captura (mTLc) y la producción primaria requerida para sostener la 
pesquería (%PPR) podría ser un índice compuesto adecuado para evaluar el impacto de 
la pesca a nivel ecosistémico. Además, mediante el cálculo de los dos indicadores en 
ecosistemas cuyo estado de explotación fuera conocido se podrían establecer puntos de 
referencia claros para su gestión. Esta idea ha sido desarrollada en este trabajo para 
probar esta hipótesis inicial y avanzar hacia la definición de indicadores ecológicos 
útiles para la gestión de la actividad pesquera en un contexto ecosistémico. 



























































Figura 3.1. Esquema metodológico: desarrollo de modelos ecológicos y aplicación dinámica temporal. 
1a. Modelización de equilibrio de masas
Sur del mar Catalán Adriático centro-septentrional
Caracterización de la estructura y funcionamiento del ecosistema
Cuantificación del impacto de la pesca
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Figura 3.2. Esquema metodológico: comparaciones entre modelos ecológicos y aplicación de indicadores 
de impacto de la pesca en los ecosistemas; desarrollo de un nuevo índice de impacto pesquero. 
2a. Comparación de modelos Comparación temporal del sur del mar Catalán
Comparación entre el mar Catalán y afloramientos 
Comparación entre una zona explotada 
y no explotada del mar Adriático
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3. Nuevo índice de impacto pesquero
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Figura 3.4. El sur del mar Catalán. a) mapa con rangos batimétricos y puertos pesqueros (la zona de 
estudio se muestra punteada), y b) imagen de color de satélite del área de estudio dónde se indica la 
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Figura 3.5. Datos oficiales de a) capturas (desembarco, t) totales y fracción pelágica y demersal (t) en el 
sur del mar Catalán, para el período 1973-2003; y b) de capturas (desembarco, t) de peces pelágicos de 
tamaño pequeño y mediano, y especies demersales en la zona de estudio, para el período 1994-2003 































Figura 3.6. El Adriático centro-septentrional. a) mapa de la cuenca adriática con rangos batimétricos y 
puertos pesqueros (la zona de estudio se muestra punteada) (Fuente: A. Santojanni, ISMAR-CNR); y b) 
imagen de color de satélite del área de estudio dónde se indica la producción primaria (septiembre 1998 – 


















Figura 3.7. Desembarco oficial de capturas totales y por países (t) en el mar Adriático (1970-2002) 
(Fuente: GFCM-FAO). La categoría ex - Yugoslavia incluye las capturas de Eslovenia, Serbia-





















































Figura 3.8. Desembarco oficial de capturas (t) a) por grupos (peces, cefalópodos, otros moluscos y 






Modalidad pesca Embarcaciones TRB GT CV total CV / barca
Arrastre 173 (219) 6590.2 (9295.9) 7946.8 44217 (60383) 256 (275)
Artes menores 198 1068.2 1087.4 11006 56
Cerco 29 (45) 1023.7 (1929.4) 1266.1 8948 (15473) 309 (344)
Palangre de fondo 11 (13) 78.8 (86.0) 90.4 731 (848) 66 (65)
Atuneros 6 1298.0 1609.0 8254 1376
Auxiliares 13 73.3 69.9 1128 87
Total 430 10132.1 12069.5 74284 173
TRB: tonelaje de registro bruto (TRB); GT: tonelaje bruto; CV: potencia o caballos de vapor; Fuente: Generalitat de Catalunya, 2003.











































Producción bruta / respiración de la comunidad > 1 < Cercano a 1 Pp/R
Producción bruta / biomasa existente Alta Baja Pp/B 
Biomasa mantenida / flujo de energía Baja Alta B/T
Producción neta de la comunidad Alta Baja Pn
Redes tróficas Lineal En forma de red SOI
2. Estructura de la comunidad
Materia orgánica total Poca cantidad Cantidad elevada B/T, B/T
Diversidad de especies Baja Alta SOI
Diversidad bioquímica Baja Alta SOI
Estratificación y heterogeneidad espacial Organización baja Buena organización SOI
3. Historia vital
Especialización de nicho ecológico Amplio Limitado OI
Tamaño de los organismos Pequeño Grande B/P
Ciclos de vida Corto, simple Largo, complejo B/P 
4. Reciclaje de nutrientes
Ciclos minerales Abierto Cerrado Índices de reciclaje
Proporción intercambio de nutrientes entre 
organismos y ambiente Rápido Lento
Índices de 
reciclaje




5. Presión de selección
Forma de crecimiento Estrategia de la r Estrategia de la k B/P 
Producción En cantidad En calidad B/P 
6. Homeostasis general
Conservación de los nutrientes Baja Alta Índices de reciclaje
Estabilidad (resistencia a perturbaciones ) Baja Alta Coste funcionamiento
Entropía Alta Baja R/B
Información Baja Alta Ascendencia
1. Aspectos energéticos de la comunidad
Tabla 3.2. Atributos definidos por Odum (1969) sobre el desarrollo de los ecosistemas y resultados en









Capítulo IV.  
Modelo ecológico del sur del mar Catalán  





4.1. Objetivos  
En este capítulo se presentan los resultados y la metodología específica de recolección, 
análisis e integración de los datos para la construcción del modelo de equilibrio de 
masas representativo del ecosistema explotado de la plataforma continental y talud 
superior del sur del mar Catalán (Mediterráneo noroccidental).  
Los objetivos específicos de este capítulo son: 
1) parametrizar el modelo ecológico representativo del ecosistema explotado del sur del 
mar Catalán; 
2) caracterizar y cuantificar el ecosistema en términos de su estructura de flujos tróficos 
y funcionamiento, incluyendo los principales componentes demersales y pelágicos de 
dicho ecosistema; 
3) identificar y describir las principales interacciones tróficas y el rol de las especies 
incluidas; 
4) contextualizar el impacto de la actividad pesquera en el ecosistema. 
4.2. Material y métodos   
4.2.1. Parametrización del modelo 
La primera fase de la construcción del modelo ecológico Ecopath para el sur del mar 
Catalán ha supuesto la identificación y análisis de los datos iniciales necesarios para 
parametrizar el modelo: biomasas (Bi), cociente producción/biomasa (P/B)i, cociente 
consumo/biomasa (Q/B)i, alimentación (DCij), alimento no asimilado (U/Q)i, capturas 
(Yi) y migración (Ei), así como la definición de los grupos funcionales.   
En este apartado se presenta la recopilación y análisis de estos datos, así como el 
análisis realizado para establecer los grupos funcionales y la integración de datos por 
grupo. La metodología general empleada para la definición de los grupos funcionales, el 
equilibrio del modelo, el análisis de los resultados y el análisis de la incertidumbre y 
error de los datos se ha presentado en el Capítulo III.  
Los datos empleados para la construcción del modelo son medias ponderadas anuales 
que representan el año 1994. Sin embargo, y con el objetivo de evitar sesgos 
estacionales en los promedios anuales, los datos de biomasa de los organismos 
bentónicos y demersales proceden de diferentes campañas oceanográficas y de pesca 
realizadas entre 1994 y 2000. Para el análisis de estos datos se ha utilizado el programa 
de cálculo Excel 98, el programa de bases de datos Access 98 y los programas 
estadísticos Lawi, Spad 5.2, Spss versión 11 y el programa ArcView 3.2 para la 
realización de mapas y cuantificación de la superficie de estudio. 
En el Anexo II se presenta una tabla con las especies incluidas en el modelo del mar 
Catalán y su relación taxonómica (Riedl, 1986).  
A continuación se incluye una descripción breve de los datos iniciales que se han 
empleado en el modelo del sur del mar Catalán y que se presentan con detalle en el 





Anexo III. En la Tabla 4.1 se resumen de forma global estos parámetros básicos por 
grupo funcional (como se definen en los resultados). 
4.2.1.1. Biomasas  
A partir del análisis de los datos de varias campañas científicas desarrolladas en el 
Instituto de Ciencias del mar (ICM-CSIC), se han identificado las especies de peces e 
invertebrados bentónicos, demersales y pelágicos de la zona de estudio y se ha 
cuantificado su biomasa (Bi). Las campañas científicas son: 1) campañas de 
prospección por área barrida; 2) campañas de prospección acústica; y 3) campañas de 
evaluación ictioplanctónica. Estos datos han sido complementados con información 
publicada en la literatura científica y datos disponibles de otros centros oceanográficos 
españoles (Instituto Español de Oceanografía, IEO; Centro de Estudios Avanzados de 
Blanes, CEAB; Instituto Mediterráneo de Estudios Avanzados, IMEDEA) y europeos 
(Institut Français de Recherche pour l’exploitation de la Mer, IFREMER).  
La biomasa se expresa en promedios anuales y en peso húmedo por unidad de superficie 
(t·km-2). Los datos de biomasa utilizados pertenecen a la producción primaria, al 
zooplancton (micro-, meso- y macrozooplancton), al suprabentos, a los invertebrados 
bentónicos, peces demersales, bentopelágicos y pelágicos, mamíferos marinos, tortugas 
y aves (Anexo III Tabla 1 – Tabla 8). 
Los datos de las campañas de prospección por área barrida se han utilizado para estimar 
la biomasa de las principales especies de peces e invertebrados bentónicos, demersales y 
bentopelágicos de la zona de estudio. Se han analizado los datos de 7 campañas de 
prospección por área barrida llevadas a cabo en el Departamento de Recursos Marinos 
Renovables del Instituto de Ciencias del Mar (ICM-CSIC) con el buque oceanográfico 
García del Cid durante el período de 1994 a 2000. Las campañas incluidas son: 
Campaña GEODELTA (Proyecto NEMED: Nephrops norvegicus: comparative biology 
y fisheries in the Mediterranean.). Realizada en Abril de 1994  a profundidades de 83-
400m (Sardà, 1994). 
Campaña LLUÇ  I (Distribución de juveniles de merluza). Realizada en noviembre de 
1998 a profundidades de 59-350 m (Lleonart, 2001). 
Campaña LLUÇ  II (Distribución de juveniles de merluza). Realizada en febrero de 
1999 a profundidades de 59-333 m (Lleonart, 2001).  
Campaña LLUÇ III (Distribución de juveniles de merluza). Realizada en junio de 1999 
a profundidades de 40-350 m (Lleonart, 2001). 
Campaña LLUÇ IV (Distribución de juveniles de merluza). Realizada en septiembre de 
1999 a profundidades de 60-355 m (Lleonart, 2001). 
Campaña NERIT I (Comportamiento y capturabilidad de la cigala). Realizada en 
septiembre – octubre de 1999 a profundidades de 102-108 m (Sardà, 2001). 





Campaña NERIT II (Detección de procesos rítmicos en la cigala en función del 
fotoperíodo y su relación con la pesca). Realizada en junio – julio de 2000 a 
profundidades de 106-109 m (Sardà, 2001).  
Estas campañas cubren 7 meses del año y comprenden un total de 383 pescas diurnas y 
nocturnas (Tabla 4.2). En las campañas se utilizó el mismo arte de pesca de arrastre, 
modelo OTMS con una altura de 1.9 m, una apertura horizontal de 14 m (Sardà, et al., 
1998a) y una velocidad media de navegación de 2.5 nudos. Los datos de estas campañas 
han sido seleccionados según el rango batimétrico de las pescas y se han excluido del 
análisis los puntos de muestreo a profundidades >400 m (Figura 4.1). La biomasa final 
para cada especie se ha calculado a partir de la biomasa de la especie por pesca, 
calculando las medias (o máximas) respectivas para obtener la biomasa de la especie 
por campaña y por unidad de superficie y la biomasa anual por unidad de superficie, 
conociendo la amplitud de área barrida del arte de arrastre y la longitud recorrida (King, 
1995).  
Los peces son el grupo que presenta un mayor número de especies (67%), seguidos por 
los crustáceos decápodos (21%), los cefalópodos (11%) y el resto de invertebrados (2%) 
(Figura 4.2). En cuanto a la biomasa, el primer grupo en importancia son los peces 
(53%), seguidos por los cefalópodos (25%) y los crustáceos (11%). El resto de los 
invertebrados tienen una biomasa del 11%. Éstos son básicamente equinodermos, 
ascidias, gasterópodos y cnidarios (hidrozoa y antozoa). La especie que tiene una mayor 
biomasa es Spatangus sp. (33.87%), seguido de Echinus acutus (27.96%), las ascidias 
(13.27%), Stichopus regalis (7.98%) y otras holoturias (7.75%). 
Además, para obtener información sobre la biomasa de las especies de peces pelágicas 
de tamaño pequeño y medio se ha utilizado información de campañas de prospección 
acústica y evaluaciones realizadas mediante el análisis de población virtual (VPA). 
4.2.1.2. Información trófica y alimento no asimilado  
Las fuentes consultadas sobre información trófica de las especies incluidas en el modelo 
para la construcción de la matriz de dietas (DCij) se encuentran resumidas en la Tabla 9 
- AIII. A continuación se formulan algunas consideraciones específicas sobre los datos: 
- Para el zooplancton se ha considerado la actividad trófica del micro- y 
mesozooplancton sobre la red trófica microbiana (sobre los protozoos ciliados y 
flagelados), indicando una proporción de la dieta del zooplancton sobre ésta. El 
porcentaje de la dieta del micro- y mesozooplancton perteneciente a la red trófica 
microbiana se ha definido considerando los resultados del trabajo realizado en el mar de 
Alborán (Calbet et al., 2002) y los datos presentados en Calbet y Saiz (2005), dónde se 
indica que en términos generales la contribución de los ciliados a la dieta del 
zooplancton es de alrededor del 30%. Como la red trófica microbiana no se encuentra 
incluida en el modelo, la proporción de la dieta procedente de ésta puede indicarse 
como una fracción de alimento importada al ecosistema (Christensen et al., 2004). Sin 
embargo, por los problemas que esto puede acarrear durante el desarrollo de 





simulaciones dinámicas, esta porción de la dieta suele referirse alternativamente al 
detrito en vez de a una fracción importada (Christensen et al., 2004). Estas dos opciones 
se han considerado en la construcción del modelo, incluyendo de forma indirecta la red 
trófica microbiana. 
- No se ha encontrado información trófica de organismos gelatinosos en el Mediterráneo 
occidental y se ha optado por utilizar la dieta establecida para P. noctiluca en el mar 
Adriático (Zavodnik, 1991). 
- Los trabajos utilizados para describir la dieta de las aves marinas se basan en el 
análisis de restos de material indigerible regurgitado y restos de comida que se 
encuentran en los lugares de reproducción. En la zona de estudio existen datos sobre la 
dieta de la gaviota de Audouin, la gaviota patiamarilla, la gaviota sombría y la pardela 
balear (Bosch et al., 1994; Oro, 1996; Oro et al., 1997; Arcos, 2001). Los datos 
destacan la importancia del descarte en las dietas de las aves marinas de la zona de 
estudio. 
- Los trabajos utilizados para describir la dieta de los cetáceos provienen de trabajos que 
se han realizado mediante el análisis de contenidos estomacales de individuos muertos 
encontrados en la costa del Mediterráneo occidental (Blanco et al., 2001; Würtz y 
Marrale, 1993). La dieta del rorcual común ha sido adoptada de un trabajo recopilatorio 
(Pauly et al., 1998c). 
- El trabajo utilizado para describir la dieta de la tortuga boba proviene de un estudio en 
el que se analizaron ejemplares juveniles de esta especie capturados accidentalmente en 
barcos de arrastre en el Mediterráneo occidental (Tomas et al. 2001). En él se destaca el 
carácter oportunista del comportamiento trófico de esta especie en zonas con alto grado 
de explotación pesquera, ya que la fracción mayor de la dieta se compone de peces y 
cefalópodos. Estas presas son especies demasiado rápidas para que la tortuga boba 
pueda depredar sobre ellas de forma natural, siendo pues atribuidas al descarte pesquero 
en la zona (Tomas et al., 2001; Carbonell et al., 1998; Sánchez et al., 2004). Los 
tunicados pelágicos, crustáceos y moluscos son también importantes en su dieta y ponen 
en evidencia la posibilidad de que los juveniles de esta especie se encuentre explotando 
recursos neríticos tanto pelágicos como bentónicos y demersales (Laurent et al. 1998; 
Tomas et al., 2001).  
Finalmente, existe poca información sobre el alimento no asimilado, por lo que el 
modelo EwE proporciona un valor por defecto de U/Q = 0.2 (Christensen et al., 2004).  
4.2.1.3. Migración  
En el presente modelo se han tenido en cuenta los movimientos migratorios de varias 
especies: aves marinas, tortugas, peces pelágicos de tamaño grande y el rorcual común. 
Para las aves marinas y las tortugas se ha definido una proporción de la dieta que es 
importada al sistema: 





- En el caso de las aves marinas, se ha tenido en cuenta que existe una fracción de la 
dieta de las aves marinas que es importada diariamente al ecosistema, ya que éstas 
obtienen una fracción de su dieta de las marismas del delta y zonas aledañas. No se ha 
establecido, contrariamente, ningún flujo migratorio, ya que se asume que la gran 
mayoría de especies de la zona que pueden alimentarse en el área de estudio así lo 
hacen. Si estas aves se ven afectadas por la disminución de alimento o un aumento de 
mortalidad en el ecosistema, no existe un estoc de población que pueda reemplazarlas 
continuamente, por lo que la población general se verá afectada de forma negativa, 
como sucede en las épocas de veda o cese de la actividad pesquera de la zona (Oro, 
1996; Oro et al., 1996; Oro, 1997; Oro et al., 1997; Oro, 1999).  
- Para las tortugas marinas también se ha considerado que existe una fracción de la dieta 
de éstas que es importada al ecosistema, ya que las tortugas marinas pueden realizar 
diariamente desplazamientos grandes para alimentarse, ya sea hacia la costa o a zonas 
de mar abierto (Tomas et al. 2001). Sin embargo, tampoco se ha considerado el flujo 
migratorio por la menor capacidad reproductiva de esta  especie.  
En cuanto a las especies que protagonizan grandes migraciones estacionales en el mar 
Mediterráneo y océano Atlántico, como son el rorcual común y los peces pelágicos de 
tamaño grande, se han establecido porcentajes de la dieta que proceden de fuera del 
ecosistema modelizado y también se han descrito flujos migratorios: 
- El rorcual común es el cetáceo misticeto con mayor densidad en el mar Mediterráneo, 
se encuentra ampliamente distribuido y realiza migraciones hacia el Mediterráneo 
noroccidental, principalmente en el mar de Liguria, durante el verano, y hacia el sur en 
invierno para reproducirse (Grannier, 1998; Forcada et al., 2003). En la zona de estudio 
se encuentran individuos no residentes realizando dichas migraciones, por lo que se ha 
asumido una estancia en la zona de medio año y por consiguiente una importación del 
50% de la dieta. 
- El atún rojo se captura durante las dos migraciones anuales que realiza relacionadas 
con su reproducción. Entre abril y agosto los individuos reproductores de gran tamaño 
migran hacia el Golfo de León,  pasando cerca de la costa. Y en otoño, entre octubre y 
noviembre, realiza una migración de retorno en sentido opuesto y se pueden encontrar 
tanto individuos adultos como juveniles (ICCAT, 2003). El pez espada también es una 
especie ampliamente migradora. Se  cree que desde mayo a junio realiza una migración 
pasando por el Estrecho de Gibraltar hacia el mar Mediterráneo por motivos 
reproductivos y una migración en sentido contrario entre agosto y noviembre (De la 
Serna y Alot, 1990). Así, se ha asumido que tanto el pez espada como el atún se 
encuentran fuera de la zona de estudio alrededor de cinco meses al año, y por lo tanto se 
ha establecido un 40% de importación de dieta al ecosistema. 
- El bonito es una de las especies de pequeños túnidos más abundantes del Mediterráneo 
(ICCAT, 1996). Esta especie se encuentra presente en aguas del litoral catalán durante 
todo el año, pero presenta un pico de abundancia en los meses de primavera y otoño, 
siendo menos abundante en verano, de mayo a junio, cuando se cree que emigra a zonas 





del Mediterráneo oriental a reproducirse (Sabatés y Recasens, 2001). Así pues, se asume 
que existe un período de entre 4 - 5 meses en el que las poblaciones de bonito del 
Mediterráneo occidental descienden notablemente, por lo que se ha descrito una 
importación del 40% de la alimentación de este grupo funcional en el presente estudio  
Tanto en el caso del rorcual común como de los peces pelágicos de gran tamaño la 
migración se ha considerado estableciendo que la inmigración anual = captura + 
emigración, siendo la inmigración la biomasa estimada. Se asume, por lo tanto, que no 
hay depredación de estos animales en el ecosistema (nadie esta alimentándose de ellos 
porque los juveniles no se encuentran aquí y los adultos son de gran tamaño) y tienen 
una mortalidad natural muy baja en la zona (casi nunca mueren dentro de ella).  
4.2.1.4. Capturas  
La captura total (Yi) por especie y por arte de pesca se ha establecido a partir del 
desembarco oficial anual (Do), las estimaciones de la captura no registrada (IUU) y 
datos de los descartes generados por la actividad pesquera (De): DeIUUDoYi ++= . 
Los datos de desembarcos oficiales (Do) proceden de la base de datos del Instituto de 
Ciencias del Mar (a través de las Cofradías de pescadores y la Generalitat de Catalunya) 
y están referidos al año 1994, momento en que las capturas alcanzan el nivel histórico 
más elevado de la actividad pesquera en la zona (Figura 3.5). Se ha eliminado de la 
captura las especies que no se incluyen en el modelo por ser de hábitat costero y 
tampoco se ha incluido la producción que procede de la acuicultura. Para obtener el dato 
de desembarco de atún rojo se ha utilizado los datos de capturas de la Generalitat de 
Catalunya pertenecientes a los años de 1996 a 1999, ya que los datos anteriores 
presentaban irregularidades. Los datos de Sant Carles de la Rápita en relación con el 
jurel han sido corregidos, ya que parte de ellos de hecho corresponden a anchoa (F. 
Maynou. Com. pers.).  
A partir de la información disponible de las notas diarias de venta de los puertos de 
Tarragona y Sant Carles de la Ràpita del año 2000 se ha procedido a diferenciar la 
captura, por especie y puerto, según la flota pesquera de arrastre, cerco, palangre de 
fondo y artes menores varios. El porcentaje de captura atribuida a los artes menores, y 
obtenida en el área más costera excluida del modelo, ha sido excluido de la captura 
oficial total por especie. En la Tabla 10 - AIII se presentan los datos de porcentaje de 
captura por especie o grupo de especies de los diferentes artes de pesca en Tarragona y 
Sant Carles de la Ràpita. A partir de los datos de las notas de venta de Tarragona se ha 
establecido también la proporción de merluza adulta y juvenil desembarcada (y 
registrada en el resto de puertos sin especificar el tamaño). En Tarragona el 12.77% en 
peso de la merluza oficial desembarcada en términos de captura (kg) se registró como 
merluza juvenil y el 87.23% restante como merluza adulta. Estas estimaciones de la 
proporción de merluza juvenil y adulta en la captura se han adoptado para el conjunto 
de la zona de estudio. 





Los datos oficiales sobre desembarco por especie y puerto han sido modificados 
añadiendo una estimación sobre fracción no declarada (o captura IUU - Ilegal, 
Unregulated and Unreported catches) realizada durante este trabajo: 
Con una serie de encuestas realizadas en los puertos de pesca (Anexo III), se ha 
estimado que la captura media anual no declarada en el litoral catalán es alrededor del 
20-30% de la captura oficial (para el período 2001-2002), es decir, que alrededor de un 
20-30% más de la captura oficial no es registrada a través de los procedimientos 
oficiales. Por flota pesquera, la flota artesanal es responsable del mayor porcentaje de 
captura no registrada en relación con la captura desembarcada oficial (30%), seguida de 
la captura de la flota de arrastre (20-25%), el palangre (15-20%) y el cerco (10-15%). 
De los resultados también se desprende que existen determinados momentos del año 
donde la captura no declarada aumenta, p.ej., las vigilias de festivo y las épocas de 
Navidad y de temporada alta de turismo. 
En cuanto a las especies objetivo (Figura 4.3), la fracción juvenil de merluza es la 
especie que presenta porcentajes más elevados de captura no declarada ( ≈ 90%), 
básicamente capturada por el arte de arrastre. Esto es debido a que la talla mínima legal 
es de 20 cm y tallas inferiores, pescadas en grandes cantidades, son muy apreciadas por 
el consumidor. Otras especies comerciales de alto valor económico, como 
Dicentrarchus spp., Diplodus spp., Epinephelus spp., Pagellus spp., Pagrus spp. o 
Sparus aurata, presentan valores de captura no declarada ≈50%. Los peces planos, el 
rape, la merluza adulta, la bacaladilla, el bonito y el pez espada registran valores 
también altos (20-30%). Los peces pelágicos (sardina, anchoa, alacha, jurel, caballa, 
atún) y demersales (congrio y escórporas) alcanzan una captura no declarada del 10%.  
En relación con los invertebrados, dos especies de decápodos presentan valores muy 
elevados de captura no declarada (80%): la langosta, Palinurus mauritanicus (Gruvel, 
1911) y el bogavante, Homarus gammarus (Linnaeus, 1758). Las holoturias 
(básicamente Stichopus regalis, Cuvier, 1817) y los juveniles de cefalópodos (o 
“popets”, básicamente Eledone cirrosa, Lamarck 1789, y Octopus vulgaris, Cuvier, 
1797) presentan proporciones elevadas del 65-80% de captura no declarada. Además, la 
cigala y la gamba roja, no incluida en el modelo, tienen valores del 25-30%. Este último 
resultado coincide con datos recogidos en Blanes y Barcelona (1998-2000) (Sardà, 
1999).  
Finalmente, en la zona de estudio la fracción descartada (De) se produce básicamente en 
la flota pesquera de arrastre y, en menor medida, de cerco (Carbonell et al., 1998; 
Arcos, 2001; Tudela 2004; Sánchez et al., 2004). Se ha incluido en el cálculo de captura 
total aquellas especies de aves marinas, cetáceos y tortugas marinas que si bien no son 
objeto de la captura pesquera, son capturadas de forma accidental. La información 
detallada recogida al respecto sobre esta fracción de pesca se describe en el Anexo III.  
 
 





4.2.1.5. Cociente producción/biomasa  
Para obtener el cociente (P/B)i de las especies incluidas en el modelo, se ha procedido a 
1) calcular la producción primaria y secundaria en función de la biomasa (P/B)i 
mediante la revisión de datos de la literatura; 2) aplicar una serie de ecuaciones 
empíricas disponibles para calcular la mortalidad natural y mortalidad total; o 3) adaptar 
datos de P/B procedentes de fuera de la zona de estudio según la ecuación de Opitz 
(1996) (Ec.3.13) en función de las diferencias de temperatura (asumiendo que la 
temperatura media de la zona de estudio es de 14 ºC; Margalef, 1985) (en el Anexo III 
se presentan los detalles de estos cálculos).  
4.2.1.6. Cociente consumo/biomasa  
La obtención de los valores de (Q/B)i se ha realizado mediante 1) una búsqueda 
bibliográfica de los estudios existentes sobre cuantificación de ración diaria; 2) la 
aplicación de ecuaciones empíricas en el caso de las especies de peces, aves marinas y 
mamíferos; 3) la adaptación de valores de otras zonas de estudio según la diferencia de 
temperaturas (Opitz, 1996, Ec.3.13) (en el Anexo III se presentan los detalles de estos 
cálculos).  
4.3. Resultados 
4.3.1. Parametrización y equilibrio del modelo 
4.3.1.1. Parámetros básicos y definición de grupos funcionales 
En función de los datos recogidos, la definición de los grupos funcionales del modelo se 
ha realizado mediante el procedimiento siguiente: 
1. En primer lugar se han definido los grupos funcionales necesarios por su importancia 
biológica (en términos de biomasa o en términos de su representación en el ecosistema) 
o económica (en términos de captura) en la zona de estudio.  
Estos grupos son 1. el fitoplancton, 2. el micro- y mesozooplancton, 3. el 
macrozooplancton, 4. el suprabentos, 5. los poliquetos, 6. los salmonetes (Mullus 
barbatus y M. surmuletus), 7. el congrio (Conger conger), 8. los rapes (Lophius 
budegassa y L. piscatorius), 9. los peces planos (pleuronectiformes), 10. la bacaladilla 
(Micromesistius poutassou), 11. los tiburones demersales (Galeus melastomus, 
Scyliorhinus canicula y Etmopterus spinax), 12. la anchoa (Engraulis encrasicolus), 13. 
la sardina (Sardina pilchardus), 14. otros peces pelágicos de tamaño pequeño y medio 
(Boops boops y Sardinella aurita), 15. el jurel (Trachurus spp.), 16. la caballa y el 
estornino (Scomber scombrus y Scomber japonicus), 17. el bonito (Sarda sarda), 18. los 
peces pelágicos de tamaño grande (Thunnus thynnus y Xiphias gladius), 19. las tortugas 
marinas (Caretta caretta), 20. la gaviota de Audouin (Larus audouinii), 21. otras aves 
marinas, 22. los cetáceos odontocetos (Tursiops truncatus y Stenella coeruleoalba) y 
23. el rorcual común (Balaenoptera physalus).  
2. En el caso de la merluza, ya que se dispone de la información suficiente, se han 
definido dos grupos ontogénicos funcionales utilizando el módulo Multi-stanza de EwE. 





Teniendo en cuenta la información disponible, se han establecido dos grupos: 
individuos adultos (>25 cm o mayores a dos años de edad) y juveniles (≤25 cm y 
menores de dos años de edad). Esta división coincide en grandes términos con la 
fracción de la población explotada por la flota de arrastre (con tamaños de captura 
máximos aprox. de 25 cm) y la capturada por el palangre (principalmente ejemplares 
adultos) (Recasens, 1992; Recasens et al., 1998; Martín et al., 1999; Relini et al., 2002). 
La fracción poblacional de merluza pequeña (≤ 25cm) ha sido escogida como fracción 
patrón en la modelización y, consecuentemente, se ha empleado inicialmente la biomasa 
de la merluza de tamaño pequeño mediante el método de prospección por área barrida. 
3. En el caso del resto de especies de peces bentónicos, demersales y bentopelágicos sin 
una clara importancia biológica o pesquera, se ha realizado un análisis factorial de 
correspondencias (AFC) y un análisis jerárquico o dendrograma con la información 
disponible sobre dietas. 
Tres factores han descrito el 45.56% de la inercia de la muestra en el AFC, y junto con 
el cuarto factor se describe el 56.20%. Los factores 1 y 2, que representan el primer y el 
segundo eje, explican el 18.46% y el 15.24% de la inercia respectivamente, y el factor 3 
explica el 11.86% (Figura 4.4 y 4.5). El grupo presa del zooplancton tiene valores 
positivos en el primer eje, mientras que los cefalópodos, los peces, los invertebrados 
bentónicos, el detrito y el plancton gelatinoso tienen valores negativos. En el segundo 
eje presentan valores positivos elevados como presa los invertebrados bentónicos, 
seguidos por el zooplancton gelatinoso, el detrito, los poliquetos y el zooplancton, 
mientras que los cefalópodos, los peces, el suprabentos y los crustáceos decápodos 
presentan valores negativos.  
Con este AFC y el análisis jerárquico (Figura 4.6) se han podido identificar varios 
grupos diferenciados según el conjunto de especies analizadas. La mayor homogeneidad 
interna de los datos se ha obtenido al agrupar las especies en 5 clases: 
- Clase 1: clase compuesta por peces demersales con una dieta mixta, principalmente 
crustáceos decápodos reptantia (31.28% de la inercia de clase), suprabentos (19.94%), 
crustáceos decápodos natantia (16.99%), poliquetos (8.81%), cefalópodos (1.59%) y 
detrito (1.14%). Este grupo se sitúa en la parte negativa del primer eje y se ha llamado 
Peces demersales varios (1). 
- Clase 2: clase compuesta por peces demersales con una dieta basada en invertebrados 
bentónicos no crustáceos, principalmente ofiuras, estrellas de mar, gasterópodos, etc. 
(con una inercia de clase del 97.17%). Este grupo se sitúa en la parte negativa del 
primer y tercer eje, y se ha llamado Peces demersales varios (2). 
- Clase 3: clase compuesta de peces demersales con una dieta basada principalmente en 
otros peces demersales (68.45% de inercia de clase), peces bentopelágicos (9.23%) y 
peces pelágicos de pequeño tamaño (4.12%). Se sitúa también en la parte negativa del 
primer y tercer eje, y se ha llamado Peces demersales varios (3). 





- Clase 4: clase compuesta de peces bentopelágicos con una dieta basada en pequeños 
organismos del plancton, principalmente macrozooplancton (con un 69.84% de inercia 
de clase). Este grupo se sitúa en la parte positiva del primer eje y negativa del tercero. 
- Clase 5: clase compuesta de peces bentopelágicos con una dieta basada en micro- y 
mesozooplancton (con un 100% de inercia de clase). Se sitúa también en la parte 
positiva del primer eje y del tercero. La clase 4 y la clase 5 se han fusionado originando 
el grupo funcional de especies bentopelágicas con una dieta basada en organismos 
zooplanctónicos, y se ha llamado Peces bentopelágicos. 
Una vez acabado este análisis, las especies de peces bentónicos, demersales y 
bentopelágicos sin información sobre dieta se han incorporado a uno u otro de los 
grupos anteriormente descritos de acuerdo con la información sobre patrones 
taxonómicos y ecológicos y con la información cualitativa sobre trofismo proporcionada 
por la bibliografía (Fischer et al., 1987; Froese y Pauly, 2000). 
4. Con el resto de los organismos identificados se han realizado agrupaciones según 
criterios taxonómicos y ecológicos y se han definido los grupos siguientes: 1. 
Crustáceos decápodos reptantia (subórdenes anomura, brachyura y macrura reptantia), 
2. Crustáceos decápodos natantia (suborden Natantia), 3. Cefalópodos bentónicos, 4. 
Cefalópodos bentopelágicos y 5. Otros invertebrados bentónicos. En el caso de la 
galera, Squilla mantis, del orden Stomatopoda, se ha incluido dentro del grupo de 
decápodos reptantia (orden Decapada) por motivos prácticos, ya que comparte el hábitat 
con las especies de este grupo al ser también una especie estrechamente ligada al fondo.  
En la Tabla 4.3 se presentan los grupos funcionales definidos para el modelo del sur del 
mar Catalán y los datos básicos de B, P/B, Q/B y U/Q por grupo. En el caso de los 
grupos funcionales compuestos de más de una especie el valor final de los datos básicos 
se ha obtenido ponderando los resultados de cada parámetro en función de la biomasa 
de las diferentes especies dentro del grupo.  
Para utilizar el módulo Pedigree (Christensen y Walters, 2004), los datos se han 
clasificado según si son datos procedentes de: (1) estudios realizados en el sur del mar 
Catalán; (2): trabajos realizados en otras zonas del mar Catalán o zonas adyacentes; (3): 
trabajos realizados en el mar Mediterráneo noroccidental; (4): trabajos realizados en 
otras regiones del mar Mediterráneo; (5): trabajos se han realizado fuera del mar 
Mediterráneo. En la Tabla 4.4 se muestran las especies de cada grupo funcional (g.f.) 
desde g.f 7 - 37.  
La matriz de dietas (Tabla 4.5) se ha construido mediante la ponderación de la dieta de 
cada grupo funcional, según la información sobre dietas disponible de las especies de 
cada grupo y su importancia relativa dentro del grupo en términos de la biomasa 
estimada (Tabla 4.4). En la matriz de dietas los grupos funcionales se han dispuesto en 
filas (presas) y columnas (depredadores) y los datos sobre las dietas de cada grupo 
funcional se han expresado en tanto por uno. Cuando los trabajos sobre contenido 
estomacal de una especie comprendían categorías indeterminadas, por ejemplo, 





“alimento no identificado” u “otro alimento”, estas categorías no se han tenido en 
cuenta y la dieta ha sido re-expresada en tanto por uno. En la Tabla 4.6 se presentan los 
datos de capturas por grupo funcional y en la Tabla 14 - Anexo III se muestran los datos 
calculados de porcentaje de captura por arte de pesca y grupo funcional. 
4.3.1.2. Equilibrio del modelo y evaluación de resultados  
Con los datos iniciales, el modelo presenta 16 grupos funcionales con una eficiencia 
ecotrófica EE > 1 (Tabla 4.7). Esto indica que el consumo de estos grupos en el 
ecosistema es mayor a su producción secundaria. Cabe destacar los valores muy 
elevados de EE para el grupo de suprabentos, decápodos natantia, peces bentopelágicos, 
merluza juvenil y decápodos reptantia. 
En primer lugar se ha procedido a analizar aquellos parámetros con una mayor 
incertidumbre asociada y los datos pertenecientes a regiones no mediterráneas. Una vez 
éstos se han analizado y los principales errores han sido corregidos, se ha aplicado el 
módulo automático para equilibrar el modelo (Christensen et al., 2004; Kavanagh et al., 
2004). A continuación se presentan los resultados del proceso de equilibrio del modelo. 
a) Identificación y modificación manual de errores 
Los parámetros corregidos manualmente han sido los siguientes: 
1. El canibalismo, la proporción de la dieta de un grupo funcional que proviene del 
mismo grupo funcional debe ser ≤ 10% de la dieta del grupo funcional, ya que un valor 
superior provoca problemas en la parametrización del modelo (Christensen et al., 2004). 
En consecuencia, se ha modificado la dieta de los grupos funcionales de crustáceos y 
cefalópodos incrementando la porción de invertebrados no crustáceos en la dieta para 
obtener valores de canibalismo por debajo del 10% para estos grupos.  
2. Por el problema de identificación en los estudios de trofismo y la falta de datos, 
existen algunos grupos funcionales sobre los cuales no se han identificado 
depredadores: el rape, la merluza adulta, el bonito y la cigala. Para estos grupos se ha 
asumido una depredación mínima (0.01%) en la dieta de posibles depredadores del 
ecosistema teniendo en cuenta el resto de información trófica disponible (Froese y 
Pauly, 2000). En el caso del rape se ha fijado una depredación mínima por parte de los 
delfines, la merluza adulta y los tiburones demersales. En el caso de la merluza adulta y 
el bonito también se ha fijado un mínimo de depredación por parte de los delfines, y 
para la cigala se ha fijado una depredación mínima por parte de los cefalópodos 
bentónicos. 
3. La mortalidad es demasiado elevada en varios casos. Consecuentemente, se ha 
modificado la dieta de las especies que ejercen una presión depredadora demasiado 
elevada (según la matriz de mortalidades del modelo Ecopath) teniendo en cuenta la 
procedencia del dato de las dietas a modificar (Tabla 9 - AIII): 





- El suprabentos (grupo funcional, g.f., 5): se modifican los datos de la dieta del jurel 
(g.f., 29) y la caballa y estornino (g.f. 30) aumentando la proporción de invertebrados no 
crustáceos y poliquetos en las dietas de estos grupos. 
- Los crustáceos decápodos natantia (g.f. 7): se modifican los datos de la dieta de la 
bacaladilla (g.f. 20), los peces demersales 1 (g.f. 21) y la caballa y estornino (g.f. 30) 
aumentando la proporción de invertebrados no crustáceos y poliquetos en las dietas.  
- Los crustáceos decápodos reptantia (g.f. 8): se modifican los datos de la dieta de los 
cefalópodos bentónicos (g.f. 11), peces planos (g.f. 16), peces demersales 1 (g.f. 21), 
peces mesopelágicos (g.f. 25) y caballa y estornino (g.f. 30) aumentando la proporción 
de invertebrados no crustáceos y poliquetos en las dietas.  
- La merluza juvenil (g.f. 18): se modifican los datos de la dieta de los cefalópodos 
bentopelágicos (g.f. 12), el jurel (g.f. 29) y los delfines (g.f. 36) aumentando la 
proporción de pequeños pelágicos en las dietas.  
- Los cefalópodos (g.f. 11-12) y peces demersales (1) (g.f. 21): se modifican los datos 
de la dieta de los cefalópodos bentopelágicos (g.f. 12) y la bacaladilla (g.f. 20) 
aumentando la proporción de invertebrados no crustáceos y poliquetos en la dieta.  
- Los peces demersales (2) (g.f. 22): se modifican los datos de la dieta de los peces 
demersales 1 (g.f. 21) y demersales 3 (g.f. 23) aumentando la proporción de 
invertebrados no crustáceos y de pequeños pelágicos en las dietas, respectivamente.  
- Los peces bentopelágicos (g.f. 25): se modifican los datos de la dieta de la bacaladilla 
(g.f. 20), los peces demersales 3 (g.f. 23) y la caballa y estornino (g.f. 30) aumentando 
la proporción de poliquetos, de pequeños pelágicos y de fitoplancton, respectivamente, 
en las dietas.  
Las dietas modificadas pertenecen en gran medida a especies cuya información trófica 
procede de fuera de la zona de estudio y por lo general de fuera del mar Mediterráneo 
(como es el caso de los datos disponibles para los cefalópodos y los peces pelágicos de 
tamaño medio) (Tabla 9 - AIII). 
b) Equilibrio automatizado del modelo  
Una vez realizada la corrección de los grandes errores de los datos según la 
incertidumbre y procedencia de estos, y cuando la EE de todos los g.f. era ≤ 3, la 
producción y biomasa de algunas especies continuaba siendo demasiado baja para 
soportar la mortalidad por depredación y por pesca establecidas en el ecosistema. Esto 
puede deberse a una subestimación de la biomasa o a errores menores en la matriz de 
dietas. Los parámetros P/B y Q/B se han supuesto más robustos por estar calculados a 
partir de ecuaciones empíricas y tener un rango de valores más restringido (Christensen 
et al., 2004). Consecuentemente, se ha procedido a utilizar el módulo automático 
incorporado en el modelo Ecopath para equilibrar el modelo (AMBP) realizando 
modificaciones mínimas de las dietas y biomasas de los grupos sin equilibrar.  





En la Tabla 4.7 se muestran los datos iniciales y finales de B, P/B, Q/B y EE del 
proceso de equilibrio, junto con varios resultados del modelo equilibrado. Los valores 
mínimos de biomasa utilizados para los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio 
han sido suficientes para equilibrar el modelo en todos los casos, con excepción de la 
anchoa y el grupo de varios peces pelágicos. Para estos dos grupos la biomasa inicial ha 
sido modificada ligeramente al alza en el proceso de equilibrio del modelo. En la Tabla 
4.8 se muestra la matriz de dietas final resultante del proceso de equilibrio.  
c) Evaluación del equilibrio del modelo  
Una vez obtenidos los valores de EE<1 para todos los grupos funcionales del modelo, se 
han analizado los valores resultantes de P/Q, R/B, R/A, P/R y NE (Tabla 4.7): 
- Cociente producción/consumo (P/Q o GE): durante la primera fase del equilibrio del 
modelo, GE es demasiado elevada para el plancton gelatinoso, el congrio y el rape. 
Puede ser, por lo tanto, que se esté subestimando el consumo de estas especies o 
sobreestimando su crecimiento. Se han modificado mínimamente los datos de consumo 
y producción de estas especies. 
- Cociente respiración/biomasa (R/B): se encuentra dentro de los valores aceptables en 
términos biológicos. Es mayor en el caso del plancton (micro-, meso-, 
macrozooplancton, suprabentos, plancton gelatinoso), cefalópodos bentopelágicos, 
pequeños peces pelágicos, aves marinas, y es menor para las especies bentónicas y 
demersales. 
- Cociente respiración/asimilación de alimento (R/A): es elevado en muchos de los 
grupos funcionales del modelo, pero se encuentra dentro de los valores esperados (<1).  
- Cociente producción/respiración (P/R): existen cinco grupos funcionales cuyo cociente 
P/R es ligeramente superior a 1 (g.f. 2, 7, 8, 10, 11), por lo que la producción de estos 
grupos es alta en relación con su respiración. Estos valores nos indican problemas a la 
hora de estimar la biomasa de estos grupos, seguramente subestimada.  
- Eficiencia neta (NE) de conversión del alimento: es menor a 1 para todos los grupos. 
4.3.2. Análisis del modelo ecológico 
A continuación se presentan los resultados principales del modelo ecológico de 
equilibrio de masas representativo del sur del mar Catalán en 1994. En el Anexo III se 
muestran datos complementarios (Tabla 15 – Tabla 19). 
4.3.2.1. Pedigrí del modelo y análisis de sensibilidad 
Utilizando el módulo Pedigree y la procedencia de los datos se ha calculado el pedigrí 
del modelo en 0.667. Este dato da una idea de la calidad del modelo, que se encuentra 
entre los valores más altos alcanzados por un modelo Ecopath hasta la fecha si se 
compara con el ranking realizado con 50 modelos previamente construidos que van de 
0.164 a 0.676 (L. Morisette. Com. pers.). Esto evidencia que, aunque el modelo puede 





ser mejorado a medida que se genera nueva información en la zona, su calidad es ya 
notable.  
El módulo Sensitivity ha sido utilizado para explorar la incertidumbre de los datos y el 
impacto que ésta puede tener sobre los resultados del modelo. Este análisis muestra que 
con la variación de +50% a -50% de los parámetros iniciales (B, P/B y Q/B) de cada 
grupo funcional se obtiene un impacto mayor en los resultados (EE) del propio grupo, 
mostrando que el modelo es menos sensible a variaciones en los resultados de los demás 
grupos funcionales (Tabla 15-AIII). La Figura 4.7 muestra a modo de ejemplo la 
representación de la variación de la eficiencia ecotrófica (EE) del macrozooplancton 
(g.f. 3) y la anchoa (g.f. 25) en función de la variación de la biomasa de los grupos 
impactantes.  
4.3.2.2. Flujos tróficos y estructura del ecosistema  
En la Tabla 4.9 se presentan los principales resultados del modelo por grupo funcional. 
Las eficiencias ecotróficas (EE) son en general elevadas, indicando que una proporción 
alta de los g.f. son depredados dentro del ecosistema o son exportados fuera de él (en 
forma de capturas). Los grupos de grandes depredadores del ecosistema (con TL 
elevados) presentan una EE menor, mientras que la mayoría de los grupos de peces e 
invertebrados bentónicos y productores primarios muestran una EE elevada, soportando 
niveles de depredación natural o de pesca elevados. El valor de EE para el detrito se 
puede definir como la relación entre el detrito que se consume o exporta y el detrito que 
se genera, siendo 1 la situación de equilibrio.  
En la Figura 4.8 se presenta el análisis de flujos tróficos del ecosistema integrado por 
niveles tróficos (TL) enteros. Esta representación se conoce como Lindeman spine y se 
utiliza para describir la red trófica de forma sencilla, en donde la biomasa y los flujos 
tróficos se agregan por TL de I a VI. Los productores primarios (P1) y los detrito (D) se 
encuentran divididos para clarificar la representación (ambos corresponden al TL = I).  
El análisis muestra que la mayoría de flujos se encuentran entre los TL I y TL III. El TL 
I es el que presenta el flujo mayor de energía que sale y entra de él, seguido del TL II en 
ascendente. Los flujos de TL I a TL II son similares entre TL I (P1) y TL II (322 t·km-
2·año-1) y entre TL I (D) y TL II (360 t·km-2·año-1), mostrando la importancia del detrito 
y la producción primaria como fuentes de energía en el ecosistema explotado. El flujo 
generado hacia el detrito es mucho mayor desde el TL II (311.8 t·km-2·año-1) que desde 
TL I (P1) (64.7 t·km-2·año-1) y éste equilibra prácticamente el flujo de consumo del 
detrito, seguido por el TL I y el TL III. A su vez, el 51% del total de flujos se originan 
desde el detrito (Figura 4.8a). La exportación de flujos es mucho mayor desde TL III. 
La eficiencia de transferencia de energía (TE) global es del 12.6%, es decir, por término 
medio el 12.6% de la producción de un TL se convierte en producción de un TL 
superior (Figura 4.8, Tabla 4.10). Así mismo, la TE media en la red trófica de los 
productores primarios (13.2%) es mayor que la TE de la red trófica detritívora (12.1%). 
Los valores de TE desde TL II a TL III son altos. La transferencia de energía decrece a 





medida que el TL aumenta en el ecosistema (del TL I al TL IV), pero vuelve a crecer en 
niveles superiores (TL V-VII). Al modificar la proporción de la dieta del micro- y 
mesozooplancton como una proporción importada al ecosistema, la importancia del 
detrito como fuente de energía por parte del TL II disminuye (Figura 4.8b), como lo 
hace también la eficiencia de transferencia de energía (TE) desde el detrito al TL II 
(ahora 6.1%) y la eficiencia ecotrófica del detrito (EE = 0.51). 
En la Figura 4.9 se representa la pirámide trófica de Lindeman para el modelo del sur 
del mar Catalán. El área de cada TL entero es proporcional a las transferencias totales 
del ecosistema, o flujos tróficos totales generados, (TST, t·km-2·yr-1) por TL, que son la 
suma de todos los flujos relativos al consumo, las exportaciones, la respiración y el flujo 
al detrito (Christensen et al., 2004).  
La Figura 4.10 muestra el reparto de las transferencias totales del ecosistema (TST, %)  
que proceden de los productores primarios, el detrito y ambos combinados por TL 
entero (los valores se muestran en la Tabla 16 y 17 - AIII). El análisis combinado de 
estos flujos muestra que en total el 50.6% de los flujos procedentes de los productores 
primarios y el detrito, se consumen en el ecosistema, el 25.6% entran a formar parte del 
detrito, mientras que el 20.1% se atribuyen a la respiración y el 3.8% se exportan fuera 
del ecosistema. Así, el ecosistema está dominado por el consumo, el flujo al detrito y la 
respiración. Las transferencias totales del ecosistema (TST, t·km-2·yr-1) se muestran por 
grupo funcional en la Tabla 4.9. 
En términos de biomasa (t·km-2), excluyendo al detrito (Tabla 4.9), se puede observar 
que los grupos de zooplancton e invertebrados no crustáceos bentónicos son los 
dominantes junto con el fitoplancton, seguidos por la sardina, la anchoa y el resto de 
especies ícticas pelágicas de tamaño pequeño y medio, especies ícticas con mayor 
biomasa en el modelo. La Figura 4.11 muestra la biomasa por TL entero del modelo 
(excluyendo el detrito).  
El 99.1% de la producción total (t·km-2·año-1) (Tabla 4.9) proviene del fitoplancton 
(58.5%), el micro- y mesozooplancton (31.1%), los poliquetos (4.3%), el 
macrozooplancton (1.7%), el plancton gelatinoso (0.8%), la sardina (0.8%) y la anchoa 
(0.5%). A su vez, el 94.4% del consumo (t·km-2·año-1) del ecosistema, excluyendo el 
detrito, se concentra en el micro- y mesozooplancton (56.5%), los poliquetos (21.0%), 
la anchoa (4.3%), la sardina (3.7%), los invertebrados bentónicos (3.3%), el 
macrozooplancton (3.2%) y el plancton gelatinoso (2.3%). Los flujos hacia el detrito 
consisten en los flujos de materia excretados y todos aquellos derivados de individuos 
que mueren por causas naturales no relacionadas con la depredación. Los g.f. con mayor 
aporte al detrito son el micro- y mesozooplancton (40%), los poliquetos (26.6%), el 
fitoplancton (15.5%), los invertebrados bentónicos (4.2%), la anchoa (2.68%), la 
sardina (2.32%), el macrozooplancton (1.3%) y el plancton gelatinoso (1.5%). 
En la Tabla 4.11 se presentan los principales indicadores ecosistémicos relacionados 
con los flujos tróficos del ecosistema, con conceptos termodinámicos, la teoría de la 
información y los análisis de redes tróficas (Ulanowicz, 1986, Christensen, 1995b; 





Müller, 1997; Christensen y Walters, 2004). En la Tabla 4.12, a modo de ejemplo, se 
comparan los resultados de algunos de los modelos disponibles previamente construidos 
con la metodología EwE: 
1. El índice de reciclaje de Finn (FCI), o la proporción de todos los flujos generados que 
se reciclan en el ecosistema, es del 25.19%, un valor elevado si se compara con otros 
resultados y similar a los valores alcanzados por el modelo de Córcega. La longitud 
media de las vías (PL), que es una medida de la complejidad de la red trófica, es 
también elevada. Sin embargo, el índice de omnivoría del ecosistema (SOI) es 
relativamente bajo e indica la linealidad en la red trófica del ecosistema.  
2. La ascendencia relativa (RA), una medida de la información media mutual 
intercambiada dentro de un ecosistema, derivada de las transferencias totales, es bajo en 
comparación con los demás modelos considerados y concuerda también con los demás 
valores mediterráneos.  
3. Otros resultados relacionados con las características energéticas de la comunidad y 
con la teoría de desarrollo de los ecosistemas sensu Odum (Odum, 1969) se presentan 
en la Tabla 4.11 y a nivel comparativo también en la Tabla 4.12. 
a) El cociente producción primaria total/respiración (Pp/R) se aproxima a la unidad en 
sistemas maduros, y en el modelo del mar Catalán es mayor a 1.  
b) El cociente producción primaria total/biomasa total (Pp/B), que disminuye cuando el 
ecosistema se desarrolla, es bajo en el mar Catalán. 
c) El cociente biomasa/transferencias totales del ecosistema (B/T), que es menor en 
ecosistemas en desarrollo y crece a medida que el ecosistema se desarrolla, es alto. 
d) El cociente respiración/biomasa (R/B), que se cree que aumenta con el desarrollo del 
ecosistema, es bajo para el mar Catalán. 
e) El cociente biomasa/producción del ecosistema (B/P), que se relaciona 
indirectamente con el tamaño de los organismos y su longevidad, es alto en el mar 
Catalán. 
f) La suma de los flujos generados en el ecosistema, o las transferencias totales del 
ecosistema (TST, t/km2·año), que es un índice del tamaño relativo del ecosistema, es 
bajo en el modelo del mar Catalán.  
g) La producción neta del ecosistema (Pn), que decrece hacia el 0 a medida que el 
ecosistema se desarrolla, es relativamente alta. 
4.3.2.3. Rol ecológico de las especies e interacciones tróficas 
En la Figura 4.12 se representan los g.f. por TL fraccionado y por hábitat pelágico, 
demersal y bentónico, mostrando de forma esquemática la estructura trófica del sur del 
mar Catalán. El modelo comprende 4 TL de TL 1 a TL 4.39 (Tabla 4.9), siendo los TL 
mayores para el rape, los delfines, el congrio, los peces pelágicos de tamaño grande y la 
merluza adulta (TL = 4.39 - 4.10).  





El TL medio de la comunidad (mTLco) es de 1.50 si se tienen en cuenta todos los 
grupos incluidos y de 2.36 si se excluyen los flujos provenientes del TL =1 (Tabla 
4.11). El cociente entre la biomasa y la producción por grupo funcional (B/P, Tabla 4.9) 
es una medida indirecta del tamaño de los individuos de cada grupo funcional 
(Christensen y Pauly, 1993), y éste es lógicamente mayor para el rorcual común, los 
delfines, tortugas, peces pelágicos de tamaño medio y grande y tiburones demersales.  
En la Figura 4.13 se representa el resultado de la matriz mixta de impacto (MTI), o 
impactos mixtos combinados, en forma de diagrama de barras (Tabla 18 - AIII). Este 
análisis muestra los impactos directos e indirectos que un aumento en la biomasa de un 
grupo funcional tendría en las biomasas de los diversos grupos funcionales del 
ecosistema. Se puede destacar que: 
- La mayoría de los grupos definidos tendrían impacto negativo sobre ellos mismos 
debido a la competencia intragrupal por los recursos tróficos (Tabla 18 - AIII, celdas 
sombreadas). 
- Además, el detrito natural sería el grupo con el impacto positivo más generalizado en 
el ecosistema.  
- Numerosos grupos funcionales del modelo serían sensibles de forma positiva al 
incremento de biomasa de los grupos más bajos de la red trófica, es decir, el 
fitoplancton y los grupos de zooplancton, el suprabentos y los invertebrados bentónicos.  
- Un aumento de la biomasa de sardina y anchoa tendría un impacto amplio en varios 
grupos funcionales con TL superior e inferior. Por ejemplo, un aumento en la biomasa 
de la anchoa tendría un impacto positivo en las biomasas de, por ejemplo, los 
cefalópodos, rapes, peces pelágicos de gran tamaño y las aves marinas y los delfines, y 
un impacto negativo sobre el zooplancton, el plancton gelatinoso, los peces 
bentopelágicos y la sardina. Estos resultados concuerdan con los resultados de las 
transferencias totales del ecosistema (TST) por grupo funcional (Tabla 4.9). 
- Por otro lado, se identifican impactos negativos pequeños de los depredadores apicales 
del ecosistema sobre sus presas.  
- Por el contrario, los depredadores apicales se verían impactados por la disponibilidad 
de presas en el ecosistema (y por la actividad pesquera, como se muestra en el próximo 
apartado). Por ejemplo, los delfines se verían principalmente impactados de forma 
positiva por un incremento en la biomasa de los calamares, la bacaladilla, la anchoa y 
otros pequeños pelágicos, y negativamente impactados por un incremento en la sardina.  
- Así mismo, las tortugas marinas se verían principalmente beneficiadas por un aumento 
de la biomasa de invertebrados bentónicos y un aumento en los descartes (principales 
presas de este grupo), y negativamente impactadas por la merluza adulta, probablemente 
por la competencia por determinadas presas.  





- Los dos grupos relacionados con las aves marinas se verían impactados negativamente 
entre ellos. A su vez, los depredadores apicales presentan impactos limitados en la red 
trófica del ecosistema. 
- La merluza se vería positivamente influenciada por el zooplancton, los peces 
demersales y los pequeños pelágicos. Un incremento en la merluza juvenil tendría un 
impacto positivo leve en la merluza adulta, mientas que un incremento en la merluza 
adulta tendría un impacto negativo mayor en la merluza juvenil. 
- El MTI muestra también posibles situaciones de competencia entre grupos funcionales 
con TL similares, como por ejemplo entre los varios grupos de peces demersales 
(salmonetes, congrios, peces demersales 1, 2, merluza, rape, etc.). 
- También se evidencian interacciones importantes entre el dominio pelágico y el 
dominio demersal, por ejemplo entre depredadores demersales como la merluza adulta y 
el congrio y pequeños peces pelágicos o bentopelágicos.  
- El MTI puede utilizarse para identificar impactos indirectos que pueden relacionarse 
con situaciones de cascadas tróficas y depredación beneficiosa (Menge, 1995), un caso 
particular de las primeras dónde el incremento de un depredador reduce la abundancia 
de su presa, lo cual provoca un incremento de la presa de ésta (o viceversa) (las 
situaciones de depredación beneficiosa se indican en la Tabla 19 - AIII, celdas en 
negrita). En el caso del mar Catalán varios grupos de invertebrados y peces demersales 
participarían en situaciones de depredación beneficiosa. Por ejemplo, la anchoa se vería 
beneficiada por un aumento del grupo de peces demersales varios (1), los peces 
pelágicos de tamaño grande y los delfines. Los delfines, además, se encontrarían 
relacionados con situaciones de depredación beneficiosa con los cefalópodos 
bentónicos, la merluza adulta, los peces demersales varios (1), la sardina y la caballa y 
estornino.  
- El MTI indica que varios g.f. presentan impactos muy bajos en el ecosistema, como 
son el la cigala, los peces planos, los peces demersales varios (2), los tiburones 
demersales, las tortugas y aves marinas y el rorcual común. 
Por otro lado, en la Figura 4.14 se presentan los datos del consumo de la producción 
total y la producción total excluyendo los grupos del plancton, los invertebrados 
bentónicos y el detrito (en porcentaje teniendo en cuenta el consumo ≥  2%). Se puede 
observar que, en general, el 40% de la producción total es consumida por el micro- y 
mesozooplancton, mientras que el 33% se deposita en forma de detrito y el 16% es 
consumido por invertebrados bentónicos. Si se excluyen precisamente el zooplancton, 
invertebrados bentónicos y detrito se observa como la anchoa y la sardina consume gran 
parte de la producción del ecosistema, seguida por el plancton gelatinoso, el jurel, la 
bacaladilla y otros peces pelágicos. Los resultados muestran la importancia de cada 
grupo en el ecosistema y la relación que se establece entre el ámbito pelágico y 
bentónico, ya que puede observarse que existe importante consumo de grupos de 
invertebrados y peces demersales por parte de los grupos pelágicos y viceversa.  





En la Figura 4.15 se representan los resultados del modelo relacionados con la 
mortalidad de cada g.f. dividida en mortalidad por depredación (M2), mortalidad por 
pesca (F) y mortalidad natural (M0). La mayoría de g.f. muestra una alta M2, más 
elevada que F en la mayoría de los grupos explotados. Existen, sin embargo, varios 
grupos de especies demersales en las cuales la F es mayor a la M2: el salmonete, el 
congrio, el rape, los peces planos, la sardina, el bonito y los grandes peces pelágicos. La 
fracción juvenil de la merluza muestra una M2 elevada y ambas fracciones de la 
merluza, juvenil y adulta, muestran una F alta. En general la M0 por otras causas no 
debidas a la depredación es baja en la mayoría de los g.f., con excepción del plancton 
gelatinoso, los peces pelágicos de tamaño medio y grande y los vertebrados no ícticos.  
4.3.2.4. Actividad pesquera  
Los peces pelágicos de tamaño pequeño (anchoa y sardina principalmente) son las 
especies dominantes en la captura total (70.38%), seguidos de cefalópodos (4.29%), 
merluza (3.92%), bacaladilla (3.17%), otros peces demersales varios (3.17%) y 
cangrejos (2.61%) (Tabla 4.6). El análisis de la captura por TL (Figura 4.11b) muestra 
que la mayor biomasa se captura en el TL III, representando el 39.6% de la biomasa 
disponible en el ecosistema, y seguida por el TL IV (21.6%) y el TL II (0.8%). Los TL 
superiores presentan porcentajes de biomasa capturada muy elevados (50.4% y 83.3%).  
La mortalidad por pesca (Tabla 4.9, Figura 4.15) para estos grupos es consecuentemente 
elevada. Los cefalópodos bentónicos y el grupo de crustáceos decápodos reptantia 
también presentan una mortalidad por pesca notable, mientras que la merluza juvenil y 
los peces pelágicos de pequeño tamaño muestran una alta mortalidad por pesca junto a 
una alta mortalidad por depredación. Esta tasa es elevada para diversos grupos 
bentónicos como el salmonete, el rape y la merluza adulta (F/Z ≥ 0.8). En cuanto al 
ámbito pelágico, la sardina y los peces pelágicos de gran tamaño también muestran 
valores elevados de F/Z > 0.5. 
El rendimiento bruto de la pesqueria (GE) (Tabla 4.11) es un índice de la eficiencia de 
la pesqueria y en el ecosistema modelizado del mar Catalán presenta valores elevados 
(GE = 0.014) (Christensen et al., 2004).  
La matriz de impactos tróficos (Figura 4.16) proporciona una idea del impacto directo e 
indirecto de la actividad pesquera en el ecosistema:  
- Las 4 flotas pesqueras incluidas en el modelo tienen impactos negativos sobre ellas 
mismas, y también impactos negativos menores sobre el resto de flotas.  
- La MTI muestra también que el arrastre es la actividad pesquera con un impacto más 
generalizado sobre los diversos grupos funcionales descritos, y también es la flota con 
un impacto más intenso sobre algunos de los grupos funcionales (p.ej., rape o 
salmonetes). Tiene un impacto destacable también sobre los delfines y las tortugas 
marinas, posiblemente por la disminución de presa para estos grupos y la mortalidad 
asociada a la captura accidental, y sobre el grupo mixto de aves marinas (g.f. 35), ya que 
el grupo de la gaviota de Audouin se ve positivamente impactado, seguramente por un 





aumento en el descarte. Sin embargo, el arrastre tiene efectos indirectos positivos sobre  
varios grupos (p.ej., el suprabentos o los invertebrados bentónicos) posiblemente 
relacionados con situaciones de depredación beneficiosa y con situaciones de control 
trófico top-down causadas por la eliminación de depredadores. 
- El palangre presenta impactos negativos importantes sobre las tortugas marinas, las 
aves y los delfines a causa de la mortalidad directa por la captura accidental,  y 
obviamente tiene efectos negativos sobre la merluza adulta, principal especie capturada, 
y efectos positivos sobre las principales presas de las especies capturadas.  
- El cerco muestra impactos negativos destacables sobre sus principales especies 
objetivos y también sobre los delfines y los grandes pelágicos, posiblemente por 
competencia por el recurso. La gaviota de Audouin se vería también impactada de 
forma negativa por la disminución del descarte, mientras que el grupo de aves mixtas 
aumenta.  
- El curricán (pesca de túnidos) tiene efectos negativos sobre sus especies objetivo e 
impactos positivos sobre las principales presas de éstas.  
- Los resultados del MTI muestran también que los delfines, tortugas y aves no 
presentan interacciones importantes de competencia con la actividad pesquera. Sin 
embargo, estos grupos están impactados por la actividad pesquera a causa de la captura 
accidental y la modificación de la abundancia de sus presas. En el caso de las aves 
marinas, el descarte y el incremento o disminución de presas hace variar también la 
competencia entre los dos grupos de aves del modelo, su biomasa y el impacto de un 
grupo sobre el otro (Figura 4.13, Tabla 18 - AIII).  
La producción primaria requerida (PPR) para sostener la pesquería (Tabla 4.13) es del 
36.7% teniendo en cuenta únicamente la producción primaria a partir de los productores 
primarios (%PPRa), y del 42% si se incluye en el resultado la producción primaria 
requerida teniendo en cuenta también el detrito (%PPRb), es decir, todos los flujos 
desde TL = 1. Por flota pesquera, la flota de arrastre requiere la mayor parte del %PPRa 
y %PPRb. Cabe destacar que la flota pesquera de arrastre y el palangre presentan mayor 
cantidad de %PPRb para sostener su actividad, ya que son estas flotas las que mayor 
cantidad de organismos detritívoros capturan.  
La merluza adulta es el grupo capturado con una %PPRb mayor (8.36%), seguida por la 
sardina (6.66%), el rape (4.74%) y la anchoa (4.14%) (Tabla 4.14). La %PPRb por 
unidad de captura (PPR/unidad de captura) muestra que la captura de delfines es la más 
costosa a nivel de unidad de producción primaria, seguida de la captura de los peces 
demersales varios (3), los tiburones demersales, el rape, el bonito, los peces pelágicos 
de tamaño grande y la merluza adulta. 
El nivel trófico medio de la captura global (mTLc) es de 3.12 (Tabla 4.13), indicando 
que la pesquería se basa en organismos con bajo TL, principalmente organismos que 
basan su estrategia alimentaría en zooplancton e invertebrados bentónicos (como la 
sardina, la anchoa y los peces pelágicos de mediano tamaño). El mTLc por flota 





pesquera evidencia que el cerco es la flota que presenta un menor mTLc (3.01), seguido 
del arrastre (3.16), el palangre (4.04) y el curricán (4.16). Comparando el mTLc por 
flota, se puede ver que la actividad pesquera juega un importante papel ecológico como 
depredador apical en el ecosistema (TL = 4.01 – 5.16). Por otro lado, el análisis de los 
índices de omnivoría por flota muestra que el cerco es la flota más especializada, 
seguida del palangre y el curricán, siendo la flota de arrastre la que más diversifica su 
captura en términos de TL.  
La Figura 4.17 presenta la partición del consumo (considerando el consumo mayor o 
igual al 2%) de a) la producción de especies capturadas (g.f. 7 a 32) considerando 
también la pesqueria y de b) los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio (g.f. 26 a 
30). Como se puede observar, la actividad pesquera es el grupo que mayor proporción 
de producción consume en ambos casos (29% y 36%), seguida de los cefalópodos (25% 
y 26%). Los mamíferos marinos consumen el 6% de la producción de especies 
capturadas por la flota en la zona de estudio y, en particular, el 7% de las especies de 
peces pelágicos de tamaño pequeño y medio. 
4.4. Discusión  
4.4.1. Parametrización y equilibro del modelo 
La modelización ecológica del ecosistema explotado del sur del mar Catalán ha 
permitido, en primer lugar, evaluar y resumir de forma coherente la información 
disponible de la zona de estudio. Esta información se ha organizado en una nueva base 
de datos sobre la zona de estudio que engloba toda la información encontrada sobre 
abundancia, producción, consumo y trofismo de las especies incluidas en el modelo. 
En términos generales la información disponible ha sido suficiente para parametrizar y 
permitir la modelización ecológica del ecosistema con una calidad aceptable. Sin 
embargo, se han identificado lagunas de información, señalando elementos del 
ecosistema poco estudiados. Así, aunque el Pedigrí del modelo es alto y el análisis de 
sensibilidad indica que el modelo es robusto, a medida que nueva información 
proveniente de la zona de estudio esté disponible, el modelo puede modificarse 
fácilmente aumentando la calidad y, consecuentemente, la mejor representación del 
ecosistema y sus aplicaciones para la gestión estratégica de los recursos marinos del mar 
Catalán.  
Hay que tener presente que la construcción de un modelo ecológico se debate entre la 
complejidad y la incertidumbre (Pinnegar et al., 2004). Demasiado detalle conlleva una 
gran incertidumbre asociada y una mayor dificultad a la hora de la interpretación de las 
predicciones y resultados del modelo. Reducir dicha complejidad puede provocar que el 
modelo lo logre reproducir de forma realista la dinámica del ecosistema (Fulton et al., 
2003).  
A partir de los datos iniciales del modelo y el proceso de equilibrio, se puede destacar: 





1. Existe información abundante sobre trofismo de las especies incluidas en el modelo. 
Sin embargo, parte de esta información se expresa inicialmente en porcentaje de número 
de presas y es necesaria su modificación mediante la ponderación a porcentaje en peso, 
lo que introduce un nuevo factor de error (Christensen et al., 2004). Además, la 
información trófica sobre invertebrados (cefalópodos y crustáceos) es mucho menor. En 
el caso de los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio (sardina, alacha, boga, jurel, 
caballa y estornino), la dieta disponible es básicamente cualitativa (Stergiou y Karpouzi, 
2002) y/o procede de regiones no mediterráneas. 
El contenido estomacal de una especie es parcialmente una función de la disponibilidad 
de las presas locales y su idoneidad en función del tamaño (Ursin 1973). De todos 
modos, las dietas iniciales de las especies incluidas en el modelo, y recogidas en la 
matriz de dietas, son en realidad un dato que indica al modelo que posibles 
interacciones tróficas se pueden establecer en el ecosistema y no representa una matriz 
de valores fijos ya que en función de la biomasa, la presión por depredación y por pesca 
esta matriz puede modificarse en el proceso de equilibrio. En consecuencia, esta matriz 
es uno de los parámetros iniciales del modelo cuya modificación es más flexible para 
alcanzar el equilibrio de masas. De esta forma se tiene en cuenta la plasticidad en el 
comportamiento trófico de las especies marinas en respuesta a las características 
específicas de cada ecosistema y a la disponibilidad de alimento (Jennings et al., 1997).  
2. Los datos de biomasas provienen de la zona de estudio o zonas próximas. Esto es 
importante para la correcta modelización del ecosistema, ya que, junto con la 
información sobre las dietas, la biomasa es quizá el parámetro más sensible a producir 
errores cuando se adoptan datos foráneos para describir un ecosistema (Christensen et 
al., 2004). Los datos sobre diversidad y biomasa de los organismos bentónicos, 
demersales y bentopelágicos incluidos son coherentes con resultados previamente 
publicados (Allué, 1985; Margalef, 1985; Abelló et al., 1988; Demestre et al., 2000a; 
Abelló et al., 2002).  
De todos modos, cabe destacar que la diversidad del hábitat bentónico se encuentra 
mejor representada en el modelo que la del hábitat pelágico, ya que la caracterización de 
la biomasa y producción del componente pelágico es más difícil que la del componente 
bentónico (Lalli y Parsons, 1993). Así, algunas especies pelágicas como, por ejemplo, la 
aguja (Belone belone, Linnaeus 1761) y el espetón o barracuda europea (Sphyraena 
sphyraena, Linnaeus, 1758) no se incluyen en el modelo por no disponer de datos sobre 
su biomasa. A su vez, existe poca información sobre depredadores apicales pelágicos 
como la tintorera (Prionace glauca, Linnaeus 1758) y sobre peces planctófagos como el 
pez luna (Mola mola, Linnaeus, 1758). En el ámbito demersal no existe información 
suficiente para incluir las especies de rayas y torpedos demersales como, por ejemplo, la 
raya estrellada (Raja asterias, Delaroche, 1809) (Riedl, 1986; Fischer et al., 1987).  
Además, la biomasa de algunos grupos funcionales ha sido modificada durante el 
equilibrio del modelo. En el caso de varios grupos de invertebrados bentónicos y 
cefalópodos bentopelágicos la biomasa inicial (correspondiente al valor máximo 





obtenido por el método de área barrida) es alrededor del 60-70% de la biomasa final 
necesaria para equilibrar el modelo. En el caso de varias especies ícticas bentónicas 
(p.ej., congrio, capellán, merluza juvenil, bacaladilla, peces demersales varios y peces 
bentopelágicos), la biomasa inicial es entre el 33 y el 67% de la biomasa final necesaria. 
Esto indica problemas en el muestreo de estos organismos (King, 1995).  
3. De igual modo, los datos empíricos sobre producción (P/B) son escasos. Sin 
embargo, estos parámetros tienen menor incertidumbre asociada que la biomasa o la 
dieta al estar restringidos, ya que el valor de la producción de una especie depende en 
mayor medida de sus características fisiológicas y ecológicas (Margalef, 1974; 
Vernberg y Vernberg, 1983; Evans, 1998; Bond et al., 1999). Los datos empíricos sobre 
consumo (Q/B) también son escasos, aunque también son parámetros con una menor 
incertidumbre asociada, ya que dependen en mayor medida de factores fisiológicos y 
ecológicos (Evans, 1998; Bond et al., 1999).  
4. Existe información limitada sobre el reclutamiento de las  especies, lo que representa 
una limitación para la modelización del ecosistema, ya que los datos de las capturas 
utilizados en el modelo se basan parcialmente en organismo juveniles y las relaciones 
tróficas varían según la fase ontogénica de la especie (Jennings et al., 2002a; Stergiou y 
Karpouzi, 2002; Deudero et al., 2004). Durante la definición de los grupos funcionales 
sólo se ha podido establecer la distinción entre juveniles y adultos en la merluza, de la 
que se posee suficiente información.  
5. La caracterización de la actividad pesquera ha requerido estimar la captura 
desembarcada y no registrada en la costa catalana. Ésta representa una porción 
importante de la captura total desembarcada en la zona de estudio, en concordancia con 
estudios a nivel global (Pauly et al., 2002; Pitcher et al., 2002a). Sin embargo, no se ha 
considerado la actividad recreativa que podría ser importante, como se ha descrito en 
otras zonas del litoral español (Morales-Nin et al., 2005).  
4.4.2. Análisis del modelo ecológico 
a) Flujos tróficos y estructura del ecosistema  
La suma de todos los flujos generados en el ecosistema (TST, t·km-2·año-1) es un índice 
indirecto del tamaño relativo del ecosistema (Christensen y Pauly, 1993) y es bajo para 
el mar Catalán en comparación con otros modelos de ecosistemas de afloramiento, 
regiones templadas y subtropicales. Esto concuerda con la naturaleza oligotrófica del 
mar Mediterráneo (Estrada, 1996) y la dinámica de la producción primaria (Bosc et al., 
2004).  
Los resultados relacionados con las biomasas y flujos tróficos (en términos de consumo, 
capturas, producción, respiración y flujo al detrito) muestran que el ecosistema está 
mayormente dominado por el ámbito pelágico, dónde los organismos del plancton y los 
peces pelágicos de tamaño pequeño tienen un papel muy relevante en el ecosistema. 
Estos resultados son similares, junto con la importancia de la merluza y los peces 
pelágicos de tamaño medio, a los obtenidos en ecosistemas típicos de afloramiento 





(Jarre-Teichman, 1998; Shannon et al., 2003, Heymans et al., 2004; Neira et al., 2004; 
Moloney et al., 2005) y, en menor medida, a los obtenidos en ecosistemas templados de 
plataforma continental (Christensen, 1995a; Sánchez y Olaso, 2004). Sin embargo, la 
importancia elevada de los invertebrados bentónicos y el detrito son también elementos 
esenciales del ecosistema, lo que establece una diferencia con los ecosistemas de 
afloramiento anteriormente mencionados y coincide con características más generales 
de zonas de plataforma continental templadas y subtropicales (Christensen y Pauly, 
1993; Christensen, 1995a; Sánchez y Olaso, 2004).  
La producción primaria neta total y el detrito generado en el ecosistema tienen una 
importancia similar como fuentes de energía. Esto evidencia que el detrito es 
fundamental como aporte de energía en el ecosistema, sobre todo en relación con el TL 
II. La mayoría del detrito también se genera a partir del TL II, con una importancia 
mayor de los invertebrados planctónicos respecto a los invertebrados bentónicos. Así 
pues, la relación detrito – TL II parece ser una vía trófica esencial, en cuyo 
mantenimiento los invertebrados bentónicos y pelágicos juegan un papel clave. 
La importancia del detrito como fuente de energía puede estar indicando la importancia 
de la red trófica microbiana en el ecosistema, ya que la dieta del zooplancton se basa 
parcialmente en ella, y en un primer momento se ha incluido indicando una porción de 
la dieta del micro- y mesozooplancton sobre el detrito (Figura 4.8a). Al modificar esta 
asunción e indicar que la proporción de la dieta del micro- y mesozooplancton, antes 
sobre el detrito, se importa al ecosistema (Figura 4.8b), la importancia del detrito como 
fuente de energía por parte del TL II disminuye, al igual que la eficiencia de 
transferencia de energía (TE) desde el detrito al TL II y la eficiencia ecotrófica del 
detrito (EE = 0.51). Consecuentemente, referir la porción de la dieta del micro- y 
mesozooplancton sobre el detrito en vez de hacerlo como parte de una fracción 
importada al ecosistema puede enmascarar la importancia real del detrito en el 
ecosistema modelizado y dificulta la comprensión de la dinámica del plancton. Sin 
embargo, puede ser también una aproximación indirecta a la importancia de la red 
trófica microbiana en el ecosistema.  
En general, la eficiencia media de transferencia de energía (TE) obtenida en el sur del 
mar Catalán se encuentra entre los valores comunes registrados en la literatura para 
ecosistemas acuáticos (Odum, 1971; Pauly y Christensen, 1995). De todos modos, los 
valores de TE medios son mayores a la media descrita (10%) y la TE media de la red 
trófica de los productores primarios (13.2%) es mayor que la TE de la red trófica 
detritívora (12.1%), indicando que el ecosistema se encuentra más limitado por la 
producción primaria que por la producción a partir del detrito (Shannon et al., 2003). 
Cushing (1975) observó como los coeficientes de transferencia de energía entre la 
producción primaria y la producción secundaria decrecían con el incremento de la 
producción primaria, es decir, que las zonas oligotróficas podrían ser más eficientes que 
las de mayor productividad. A su vez, Alcaraz et al. (1985) describieron que el cociente 
entre la biomasa del zooplancton y el fitoplancton era mayor en el Mediterráneo 





noroccidental en comparación con la zona de afloramiento del noroeste africano, 
sugiriendo también una mayor eficiencia ecológica en el Mediterráneo. La TE es 
elevada entre el TL II y el TL III, indicando un acoplamiento alto entre organismos 
zooplanctófagos y detritívoros y sus depredadores (Baird et al., 1991; Shannon et al., 
2003). Esto estaría en concordancia con los resultados de las EE, que muestran una 
presión por depredación elevada. 
El análisis de los índices ecológicos proporcionados por el modelo y la comparación de 
éstos con modelos previamente desarrollados muestra tendencias divergentes según los 
índices analizados en relación con la teoría del desarrollo ecosistémico formulada por 
Odum (1969) y Margalef (1968a) (Ulanowicz, 1986; Christensen, 1995b). Además, 
muestra las similitudes entre el sur del mar Catalán y el resto de ecosistemas 
mediterráneos incluidos, como el modelo de Córcega y el mar Adriático (Capítulo VI). 
1. El cociente Pp/R, R/B y la producción neta del ecosistema (Pn) sugieren que el 
ecosistema explotado del sur del mar Catalán se encuentra en un estado de desarrollo 
bajo, con niveles bajos de biomasa acumulada. Las TST también son bajas, 
evidenciando un tamaño pequeño del ecosistema en término de flujos tróficos. Sin 
embargo, los cocientes B/T, B/P y Pp/B muestran una tendencia divergente. Además, el 
cociente Pp/R indica que existe una mayor producción de energía de la que se respira en 
el ecosistema, como sucede en ecosistemas en desarrollo, pero es menor si se compara 
con otros ecosistemas modelizados con cocientes de explotación elevadas. Odum (1971) 
señaló que este cociente era importante en la descripción del desarrollo de los 
ecosistemas: en ecosistemas en desarrollo el cociente debía ser mayor a 1, acercándose a 
la unidad a medida que el ecosistema se desarrolla. Sin embargo, este resultado podría 
relacionarse con la baja producción primaria del área de estudio y con la notable 
importancia de los invertebrados y el detrito en el ecosistema, como en el caso de Pp/B 
y B/P. Si la importancia del detrito se tuviera en cuenta en el cómputo de Pp/R, el 
cociente seria mucho mayor (Pp+D/R > Pp/R). 
2. El ecosistema presenta un cociente medio de reciclaje de materia y de longitud de las 
interacciones tróficas. El reciclaje y la longitud de las interacciones tróficas han sido 
identificados como elementos importantes relacionados con el desarrollo de los 
ecosistemas sensu Odum (1969) y la resiliencia o capacidad de los ecosistemas en 
recuperarse una vez se han visto afectados por alteraciones, como la actividad pesquera 
(Vasconcellos et al., 1997). Así, a medida que los ecosistemas se desarrollan, la 
capacidad de reciclar nutrientes aumenta (Odum, 1969). Sin embargo, existen varios 
trabajos que, contrariamente, sugieren que el reciclaje es una medida del estrés del 
ecosistema (Ulanowicz, 1984; Ulanowicz y Wulff, 1991; Baird et al., 1991).  
3. A su vez, el modelo muestra un índice bajo de omnivorismo (SOI) y de conectividad 
(CI), indicando que el ecosistema se encuentra dominado por cadenas tróficas lineales 
(Christensen, 1995b; Vasconcellos et al., 1997).  
4. Los valores de la ascendencia (A) son relativamente bajos si se comparan con 
modelos previamente desarrollados. En relación con este parámetro, en un primer 





momento se sugirió que los ecosistemas tienden a optimizar la ascendencia a medida 
que se desarrollan y que ésta es una medida de la madurez, estando positivamente 
correlacionada con el aumento de reciclaje de materia y energía en el ecosistema 
(Ulanowicz, 1986), mientras que el coste de funcionamiento del ecosistema (O) estaba 
negativamente correlacionado. Después se ha sugerido que, en realidad, la (A) está 
inversamente relacionada con el reciclaje de nutrientes y que (O) es el parámetro que 
estaría relacionado con el desarrollo del ecosistema y su mayor capacidad para resistir 
perturbaciones (Baird et al., 1991; Christensen, 1995; Heymans y Baird, 2000). 
En términos generales, se puede decir que el ecosistema explotado del sur del mar 
Catalán en 1994 se encuentra en un estado de desarrollo ecosistémico medio-bajo sensu 
Odum (Odum 1969; 1971), aunque los indicadores que se han analizado muestran 
resultados divergentes. Como la comparación de estos índices entre diferentes 
ecosistemas es controvertida (Pinnegar et al., 2004), estas cuestiones se discuten en 
mayor extensión en el Capítulo VII.  
b) Rol ecológico de las especies e interacciones tróficas 
Los TL por grupo funcional son resultados importantes del modelo, que constituye una 
herramienta de validación de la información trófica disponible en una zona (Christensen 
y Pauly, 1992; Pauly et al., 2000a). Además, la utilización de otras metodologías como 
los isótopos estables puede utilizarse en un futuro para validar los resultados del modelo 
(Kline y Pauly, 1998). 
Los TL calculados para las especies de peces incluidas en el modelo son coherentes con 
los resultados previamente obtenidos para el mar Mediterráneo, pero se encuentran en el 
limite inferior de su rango (Stergiou y Karpouzi, 2002; Pinnegar y Polunin, 2004). Estas 
diferencias pueden estar relacionadas con diferencias espaciales en el comportamiento 
trófico de las especies, aunque también pueden relacionarse con las diferentes 
metodologías empleadas, la variabilidad temporal y las diferencias en las muestras 
analizadas (Stergiou y Karpouzi, 2002). Por ejemplo, los valores de TL obtenidos para 
la merluza son menores a los observados en el Golfo de León y similares a los 
obtenidos en el mar Balear (Machperson, 1981; Bozzano et al., 1997). Los TL son en 
general menores a los obtenidos en la costa española cantábrica (Sánchez y Olaso, 
2004) o en ecosistemas del Atlántico (Christensen, 1995a; Guénette et al., 2001).  
En función de los TL, el rape, los grandes pelágicos, el congrio, la merluza y los 
delfines se identifican como depredadores apicales del ecosistema, en concordancia con 
los resultados obtenidos en el trabajo recopilatorio de Stergiou y Karpouzi (2000). Los 
resultados muestran también que gran parte de los peces son omnívoros con preferencia 
por el alimento de origen animal, seguidos por los carnívoros con preferencia por 
grandes decápodos, cefalópodos y peces. El omnivorismo, de hecho, parece estar 
ampliamente distribuido en las redes tróficas marinas y les otorga estabilidad (McCann 
et al., 1998; Kaiser y Jennings, 2004).  





 Los TL obtenidos para los delfines, el rorcual común y los tiburones demersales son 
también similares a los descritos en trabajos previos (Pauly et al., 1998c; Cortés, 1999; 
Kaschner et al., 2004). Cabe destacar, sin embargo, que los TL obtenidos para los 
grupos de aves marinas y tortugas marinas son bajos debido al hecho de que parte de la 
dieta de estos grupos se basa en descartes pesqueros generados en la zona y a que el 
descarte se considera en el modelo como un grupo de detrito con un TL = 1. Estudios 
sobre el comportamiento trófico de las especies de aves incluidas en el modelo basados 
en isótopos estables y otras metodologías ha descrito un TL medio entre 3.5 y 4 para 
estas especies (Hobson et al., 1994; Arcos, 2001), y entre 3.3 y 4.0 para las tortugas 
marinas (Mackinson et al., 2000; Guénette et al., 2001; Stergiou y Karpouzi, 2002). 
Se puede observar además que en el ecosistema del mar Catalán hay un TL intermedio 
muy importante (TL ≈  3) compuesto principalmente por la sardina y la anchoa. Esto 
evidencia la importancia de los peces pelágicos de tamaño pequeño en los ecosistemas 
mediterráneos y podría relacionarse con interacciones de tipo wasp-waist, como ya se 
ha destacado en otros ecosistemas (Rice, 1995; Cury et al., 2000 y 2001). De igual 
forma, la importancia de numerosos grupos funcionales del modelo con TL bajos (TL I 
– II)  podría estar relacionada con posibles interacciones de tipo bottom-up (Hunter y 
Price, 1992; Cury et al., 2001). No se han identificado grupos de depredadores apicales 
con importancia destacable en el modelo, lo cual podría estar indicando que las 
situaciones de tipo top-down son limitadas, como se supuso en un principio. Sin 
embargo, únicamente durante el proceso de la calibración del modelo con datos 
empíricos y el desarrollo de simulaciones dinámicas temporales (Capítulo V) se pueden 
cuantificar las situaciones de control de flujos tróficos y validar las hipótesis 
preliminares. Estos resultados también se validarán o no en función de los indicadores 
de especie clave utilizados en el Capítulo VII. La merluza, el rape y los delfines podrían 
ser también posibles especies clave del ecosistema del sur del mar Catalán, ya que 
presentan niveles de biomasa bajos y un número elevado de  impactos tróficos en 
diversos grupos funcionales del modelo. 
En general, y en concordancia con el resultado de los TL, el nivel trófico medio de la 
comunidad (TLco) es bajo y evidenciaría la importancia de los invertebrados y los peces 
pelágicos de tamaño pequeño en el ecosistema. Además, el modelo indica una relación 
estrecha entre el hábitat demersal y pelágico. Ésta parece ser una característica común 
de ecosistemas con niveles de explotación elevados en zonas templadas (p.ej., 
Christensen, 1995a; Sánchez y Olaso, 2004) y es un factor esencial a tener en cuenta en 
la gestión pesquera ya que, por ejemplo, un incremento en la captura de los peces 
pelágicos de tamaño pequeño podría tener un impacto negativo también sobre especies 
demersales como, por ejemplo, la merluza. La relación entre el hábitat pelágico y el 
hábitat demersal ha sido también descrita como una característica importante en el 
ecosistema de afloramiento del norte de Benguela (Namibia), a diferencia de lo que 
ocurre en otros ecosistemas de afloramiento (Moloney et al., 2005).  





La relación entre el hábitat demersal y pelágico coincide con resultados previos de 
análisis de isótopos estables en ecosistemas costeros del Mediterráneo noroccidental 
(Pinnegar, 2000) y en zonas mediterráneas de mayor profundidad (Polunin et al., 2001). 
En estos trabajos se destaca la relación entre las cadenas tróficas demersales y pelágicas, 
ya sea por depredación directa de organismos demersales hacia presas pelágicas, o 
viceversa, o por la dependencia que tiene el dominio bentónico del detrito que proviene 
de la columna de agua. Sin embargo, la relación estrecha entre el hábitat demersal y 
pelágico también puede estar relacionada con las características propias de ecosistemas 
costeros en comparación con ecosistemas oceánicos (Post, 2002). 
Los resultados del análisis del consumo de la producción y las mortalidades están en 
línea con resultados previamente obtenidos en otros ecosistemas modelizados, que 
muestran una importancia elevada de la depredación natural incluso en ecosistemas 
sujetos a niveles de explotación elevados (Bax, 1991; Jarre-Teichmann et al. 1991, 
Christensen y Pauly, 1995). Los resultados sobre el consumo de producción evidencian 
también la importancia de los grupos planctónicos, los invertebrados bentónicos y los 
peces pelágicos pequeños. Destaca la importancia relativa del consumo de la producción 
por parte del plancton gelatinoso.  
Por otro lado, los datos de mortalidades obtenidas al modelizar el ecosistema explotado 
del sur del mar Catalán evidencian la utilidad de este ejercicio para otros trabajos de 
dinámicas de poblaciones en dónde estos datos son requeridos como parámetro de 
entrada. En general, cabe destacar que los valores de mortalidad calculados con Ecopath 
para el mar Catalán están en concordancia con los valores adoptados por diferentes 
evaluaciones de estocs realizadas en la región (Lleonart, 1990 y 1993; Recasens, 1992 
Sardà y Lleonart, 1993; Sardà et al., 1998b; AAVV, 2003).  
Sin embargo, la M calculada en el presente estudio para la anchoa (M = 0.95 año-1) es 
mayor a la adoptada en el estudio de Lleonart (1990) (M = 0.54 año-1) y es similar al 
valor presentado en el océano Atlántico (M = 0.90 año-1) (Lleonart, 1990). Estas 
diferencias entre datos para la anchoa pueden deberse a la dificultad de aplicar los 
análisis de poblaciones virtuales a las especies de peces pelágicos de tamaño pequeño, 
ya que éstos tienen un ciclo de vida corto y la identificación de las cohortes es difícil. A 
su vez, la M para peces pelágicos, p.ej. en el caso de la sardina, calculada con la 
ecuación empírica de Pauly (1980), puede ser mayor a la real por el establecimiento de 
cardúmenes (Nikolskii, 1969). De todos modos, otros grupos que también forman 
cardúmenes, como la anchoa, no presentan diferencias grandes entre el valor de M 
calculado a partir de la ecuación empírica de Pauly (1980) y estimada de forma 
independiente. Hay que tener en cuenta también que en numerosos casos los valores de 
M obtenidos con modelos ecológicos son superiores respecto a los valores asumidos 
con análisis VPA y MSVPA (p.ej., Christensen, 1995a; Sánchez y Olaso, 2004), ya que 
estos últimos adoptan el dato de mortalidad que mejor se ajusta al resto de valores y el 
modelo ecológico recoge más ampliamente la mortalidad por depredación (M2) causada 
por los diversos elementos del ecosistema (Christensen, 1995a; Christensen, 1998). En 





este contexto, valores de M2 altos pueden afectar la recuperación de una especie cuando 
una pesquería ha colapsado (Link, 2002b), por lo que su estimación correcta es 
fundamental para la gestión de los recursos explotados. 
Por otro lado, un valor alto de mortalidad natural por otras causas no ligadas con la 
depredación (M0) en el modelo Ecopath, ligada con una baja EE, puede estar también 
indicando problemas durante el proceso de estimación de abundancia o biomasa del 
organismo en el ecosistema (King, 1995; Christensen et al., 2004) y en la identificación 
de sus depredadores. En el modelo del mar Catalán, la M0 es baja en la mayoría de los 
grupos funcionales con excepción del plancton gelatinoso, los peces pelágicos de 
tamaño medio y grande y los vertebrados no ícticos. Esto podría relacionarse con falta 
de información para algunos grupos funcionales (Christensen et al., 2004). En el caso 
del plancton gelatinoso existe información escasa sobre posibles depredadores por las 
dificultades de identificación de estos organismos en los estudios de contenido 
estomacal (Stergiou y Karpouzi, 2002).  
c) Actividad pesquera  
Las tasas de explotación (F/Z) y los cocientes de captura/biomasa (C/B) y 
captura/producción (C/P) son altas para numerosos grupos funcionales y evidencian un 
impacto elevado de la actividad pesquera en el sur del mar Catalán. El valor de F/Z para 
la sardina es mayor al 0.50 recomendado para una gestión sostenible de los peces 
pelágicos de pequeño tamaño (Patterson, 1992; Mertz y Myers, 1998; Rochet y Trenkel, 
2003). Además, F/Z de varios grupos de peces demersales (rape, salmonetes, peces 
planos y congrio) son similares o superiores a los valores máximos recomendados de 
0.8 para los estocs bentónicos (Mertz y Myers, 1998; Rochet y Trenkel, 2003). Estos 
resultados corroboran desde una visión ecosistémica las valoraciones de 
sobreexplotación de varios recursos explotados del Mediterráneo noroccidental 
(Farrugio et al., 1993; Recasens y Lleonart, 1999; Lloret y Lleonart, 2002; Bas et al., 
2003; Lleonart, 2005).  
En cuanto a la merluza, los datos de mortalidad por pesca (F) y mortalidad total (Z) 
obtenidos con el modelo ecológico son comparables a los obtenidos para el mar Catalán 
en 1991 (Recasens, 1992). Además, los datos de F elevados para la fracción juvenil y la 
fracción adulta están en concordancia con la sobreexplotación de crecimiento y 
reclutamiento para este recurso (Recasens y Lleonart, 1999; Gil et al., 2004). Por otro 
lado, un aumento en la actividad pesquera del arrastre tiene un ligero impacto positivo 
sobre la merluza juvenil, ya que esta flota debe capturar organismos que compiten con 
la merluza juvenil por el recurso o son depredadores de ésta. Sin embargo, tiene un 
efecto negativo mayor sobre la merluza adulta, seguramente por la captura de las presas 
de esta fracción poblacional. A su vez, el palangre y el cerco tienen ligeros impactos 
positivos sobre la merluza juvenil, pero impactos negativos mayores sobre la merluza 
adulta, ya sea por mortalidad por pesca o por disminución en presas de la merluza 
(como son los pequeños pelágicos). Estos resultados pueden proporcionar nuevos 
elementos a considerar en relación con la gestión de la merluza en el mar Catalán, 





donde existe una preocupación creciente por la explotación excesiva del recurso 
(Recasens y Lleonart, 1999). La sobreexplotación por reclutamiento, cuando la 
población reproductora desciende a un nivel en el que el reclutamiento se ve afectado 
negativamente, ha causado el colapso de pesquerías provechosas en varios ecosistemas 
marinos explotados y podría poner en peligro la viabilidad del recurso de la merluza a 
largo plazo en la zona de estudio. La sobreexplotación por crecimiento de la merluza, 
cuando los individuos que se capturan son demasiado jóvenes y la aportación de 
biomasa por crecimiento es mayor a su desaparición por muerte, también puede poner 
en peligro el recurso en la medida que se combina con la sobreexplotación por 
reclutamiento (Lleonart, 2000). 
En el mediterráneo noroccidental varios recursos ícticos demersales están sujetos a una 
sobreexplotación de crecimiento, ya que la flota de arrastre se basa en juveniles de estas 
especies (Martín et al., 1999; Recasens y Lleonart, 1999; Lloret y Lleonart, 2002; Goñi 
et al., 2004; Sardà et al., 2004). Sin embargo, los resultados indican que este impacto en 
el caso de la merluza juvenil en el sur del mar Catalán seria menor al impacto al que la 
merluza adulta puede estar sujeta por la actividad pesquera (sobreexplotación de 
reclutamiento), ya que esta fracción de la población es ahora vulnerable. Cabe 
mencionar de todos modos que una explotación elevada de la merluza juvenil tiene 
efectos negativos sobre otros grupos funcionales del modelo, posiblemente por la 
disminución de merluza-presas y aumento de otras especies. Sin embargo, los resultados 
del modelo ecológico estático no pueden verse como instrumentos para hacer 
predicciones y analizar hipótesis sobre la gestión pesquera (Christensen y Walters, 
2004). Sólo con el desarrollo del módulo dinámico (Capítulo IV) se podrán evaluar los 
impactos negativos y positivos que un aumento o disminución en la captura de merluza 
de las diferentes flotas pesqueras tienen sobre la fracción adulta o juvenil, y el impacto 
de éstas sobre el resto del ecosistema. La sardina podría estar también sobreexplotada, 
ya que las mortalidades por pesca son elevadas.  
El impacto de la actividad pesquera en el ecosistema modelizado se ratifica con un 
rendimiento de la pesqueria (GE) muy elevado. Los valores de producción primaria 
requerida para sostener la pesquería (%PPR) son también elevados si se compara con 
ecosistemas previamente modelizados. Esto coincide con el porcentaje elevado de 
consumo de la producción de especies explotables por parte de la actividad pesquera 
(29%). La producción primaria en un ecosistema limita la cantidad de recursos vivos 
que puede albergar y los factores fisicoquímicos y biológicos que se establecen 
modulan la transferencia de energía de la producción primaria a los TL explotables 
(Cushing, 1982; Estrada, 1996). Así pues, el valor elevado de %PPR en el sur del mar 
Catalán evidencia la alta intensidad pesquera ejercida en la zona en relación con la 
producción primaria del ecosistema y es comparable (y mayor) a los valores obtenidos 
en ecosistemas templados de plataforma continental intensamente explotados 
(Christensen, 1995a; Guénette et al., 2001; Sánchez y Olaso, 2004). Este resultado 
concuerda con los resultados preliminares de Estrada (1996) en los que se sugería que la 
producción pesquera máxima potencial del mar Catalán en 1993 con relación a la 





producción primaria de la zona podía ser semejante a la captura de la zona en 1993 y 
que, en general, los recursos pesqueros soportaban niveles de explotación muy 
elevados. Además, este resultado es similar al previamente calculado para la costa del 
mar Catalán centro-septentrional (Tudela, 2000). La importancia de la %PPRb muestra 
también la importancia de los organismos detritívoros en la captura de la zona de 
estudio. 
Por otra parte, el nivel trófico medio de la captura es bajo y evidencia que la alta presión 
pesquera se centra sobre organismos carnívoros de primer orden, como los peces 
pelágicos u otros organismos zooplanctófagos o detritívoros situados en la base de la 
cadena trófica (Pauly et al., 1998a). Este valor es un poco mayor al calculado para todo 
el Mediterráneo en 1994 (mTLc = 3.0, Pauly et al., 1998a) y al obtenido mediante el 
análisis de la captura para la costa central catalana en 1996 (mTLc = 3.04; Tudela, 
2000); es similar al calculado para la región de Tramuntana en el 2000 (TLc = 3.1-3.15, 
Blanquer, 2001) y menor al obtenido para el Mediterráneo noroccidental en 1998 
(mTLc ≈ 3.25; Pinnegar et al., 2003) y al obtenido en la bahía de Calvi, Córcega, en 
1998 (mTLc = 3.77, Pinnegar y Polunnin, 2004). También es menor al que se ha 
obtenido en otros ecosistemas de plataforma continental fuera del mar Mediterráneo 
(Christensen, 1995a; Sánchez y Olaso, 2004).  
Los resultados por flota pesquera indican que las flotas actúan como depredadores 
apicales en la cadena trófica, con un TL elevado y con una %PPR alta para sostener sus 
actividades. La actividad pesquera estaría, además, impactando el ecosistema en todos 
los TL explotables. El arrastre es claramente la flota que tiene un impacto más amplio 
en el conjunto del ecosistema y más intenso en algunos grupos funcionales objetivo y 
no objetivo de la pesca. El palangre tiene un impacto importante sobre depredadores 
apicales del ecosistema (sobre todo la merluza adulta), así como sobre las poblaciones 
de aves marinas y tortugas por su captura accidental. El cerco parece tener un impacto 
menor sobre el conjunto del ecosistema, aunque tiene un impacto importante sobre 
depredadores apicales por la eliminación de presas en TL intermedios y bajos. El 
curricán tiene un impacto pronunciado sobre sus especies objetivo (túnidos y peces 
espada) por ser especies k-estratega. De igual forma, al incluir las actividades pesqueras 
en un contexto ecosistémico se pueden identificar fenómenos de competencia entre 
recursos pesqueros por parte del arrastre y el cerco, principalmente, los cuales ya han 
causado algún contencioso entre las distintas flotas pesqueras de la zona en el pasado 
(Lleonart, 1990). 
No se ha identificado casos de competencia por los recursos marinos entre los grupos de 
vertebrados no ícticos del modelo (delfines, aves marinas y tortugas) y la actividad 
pesquera. Esto coincide con el análisis de la competencia entre cetáceos y flota pesquera 
a nivel global (Kaschner y Pauly, 2004) y contrasta con trabajos realizados en el océano 
Pacífico (AAVV, 2002b). Éstos concuerdan también con los obtenidos en el análisis del 
consumo de la producción del ecosistema, que muestran que el consumo para estos 
grupos es menor si se compara con la actividad pesquera u otros organismos del 





ecosistema. Esto podría deberse al hecho que los mamíferos marinos se alimentan en un 
porcentaje elevado de cefalópodos bentopelágicos y varios peces pelágicos y demersales 
que no son objeto de captura elevada de la actividad pesquera de la zona. También 
podría deberse a que en la actualidad se estarían registrando niveles bajos de población 
de especies de cetáceos en el mar Mediterráneo, ya que sus poblaciones se han reducido 
considerablemente (Bearzi, 2004; Bearzi et al., 2004). En la actualidad, la producción 
primaria requerida para sostener el consumo de los mamíferos marinos en el sur del mar 
catalán es mucho menor a la requerida para sostener la actividad pesquera. Estos 
resultados están en concordancia con las evidencias que sugieren una simplificación de 
las redes tróficas mediterráneas costeras y la práctica eliminación de la megafauna 
(Jackson y Sala, 2001; Sala, 2004). 
La inclusión de estimaciones sobre descartes y captura no registrada en los modelos 
ecológicos es esencial para estimar correctamente la captura total y la %PPR, la 
mortalidad por pesca, la caracterización de las relaciones tróficas y el impacto de la 
pesquería en el ecosistema, ya que esta fracción de la captura es importante (Alverson et 
al., 1994; Hall, 1999; Hall et al., 2000;  Pauly et al., 2002; Pitcher et al., 2002a). En 
general, la importancia del descarte como recurso trófico en el ecosistema del sur del 
mar Catalán es baja si se compara con el detrito, la producción primaria y el 
zooplancton, pero es equiparable o mayor a la de diversos grupos funcionales 
bentónicos, como sucede en otros ecosistemas altamente explotados con una generación 
de descarte notable (p.ej., Sánchez y Olaso, 2004). En este sentido, el descarte es una 
fracción importante de la biomasa capturada y es un indicador del estado de una 
pesquería, ya que una pesquería bien administrada y gestionada tiende a minimizar el 
descarte y la pesca de ejemplares inmaduros (Lleonart, 2000). Los descartes, además, 
producen un impacto importante sobre el medio marino, ya que suponen una 
reintroducción de biomasa en determinadas zonas y pueden desestabilizar las relaciones 
tróficas de la zona, puesto que especies oportunistas se ven favorecidas, incrementando 
sus poblaciones (Kaiser y Spencer, 1994; Alverson et al., 1994; Hall, 1999; Demestre et 
al., 2000b; Bozzano y Sardà, 2002).  
La dinámica de las aves marinas, y en menor medida de las tortugas, está fuertemente 
influenciada por la generación del descarte, que modifica el recurso trófico disponible, 
las relaciones de competencia entre grupos y la depredación. El modelo reproduce 
correctamente el impacto positivo y negativo que la generación de descartes tiene en las 
aves marinas. El impacto puede ser por un incremento o disminución directo del recurso 
trófico, como se ha visto durante la moratoria del arrastre en el período de reproducción 
de Larus audouinii (Oro et al., 1997), y por la mortalidad de la captura accidental (Oro 
y Ruíz, 1997; Oro et al., 1997; Belda y Sánchez, 2001). Al mismo tiempo, también se 
puede observar que un aumento o disminución en la proporción descartada puede 
generar cambios importantes en las interacciones entre las poblaciones de aves marinas 
(Furness, 2003). Éstos pueden estar relacionados con un cambio en las interacciones 
interespecíficas, ya que en el modelo se ha establecido una depredación directa de L. 
audouinii sobre el grupo de otras aves por los episodios de kleptoparasitismo descritos 





para esta especie (Oro, 1995; Oro et al., 1997). Sin embargo, otros fenómenos de 
kleptoparasitismo de otras especies de aves marinas sobre L. audouinii no han sido 
incluidas en el modelo. Un caso importante podría ser la depredación de Larus 
cachinnans sobre huevos y pollos de L. audouinii (p.ej., Martínez-Abraín et al. 2003), 
sobre todo en períodos de veda de la actividad pesquera de arrastre. En estas 
situaciones, las especies más grandes o más beligerantes afectarían a las más pequeñas 
por una competición directa por el recurso y por un incremento en la depredación 
directa de una especie sobre la otra (p.ej., González-Solís et al., 1997; Martínez-Abraín 
et al., 2003). 
4.5. Conclusiones 
Aun teniendo en cuenta las limitaciones de los parámetros iniciales del modelo y su 
incertidumbre asociada, y las limitaciones intrínsecas del enfoque empleado 
(Christensen y Walters, 2004), este trabajo presenta el desarrollo del primer modelo 
ecológico característico de un ecosistema explotado de plataforma continental y talud 
superior del mar Mediterráneo. Integra una cantidad importante de información 
disponible de una forma coherente, proporcionando una caracterización ecológica del 
ecosistema y permitiendo incluir en su contexto ecosistémico la principal actividad 
pesquera de la zona. Si bien la región mediterránea se caracteriza por una marcada 
heterogeneidad en términos geográficos, sociales y económicos (Farrugio et al., 1993; 
Bas, 2002), los resultados obtenidos pueden ser representativos, parcialmente, de otras 
regiones explotadas del Mediterráneo occidental.  
Las principales conclusiones del modelo del sur del Mar Catalán (1994) son: 
• El ecosistema se encuentra dominado por la fracción pelágica en términos de flujos 
tróficos, está limitado en términos de flujos de energía (con mayor limitación de la 
energía relacionada con la producción primaria que del detrito) y presenta un alto 
ajuste espaciotemporal entre la producción de los diferentes TL. 
• El detrito juega un papel importante en la canalización de la energía hacia niveles 
tróficos superiores, y la relación detrito – nivel trófico II parece ser una vía trófica 
clave en el funcionamiento del ecosistema.  
• En relación con los grupos funcionales definidos, los invertebrados tienen una gran 
importancia en término de flujos tróficos y podrían estar relacionados con situaciones 
de control de flujos tróficos de tipo bottom-up. Los peces pelágicos de tamaño 
pequeño y medio presentan también impactos generalizados y podrían estar 
relacionados con situaciones de control de flujos tróficos de tipo wasp-waist. Sin 
embargo, no se han identificado situaciones claras que puedan indicar posibles 
situaciones de control de tipo top-down de los depredadores apicales, que parecen 
tener poca importancia. Por otro lado, el zooplancton gelatinoso es un elemento 
importante del ecosistema en términos de flujos tróficos y tiene un impacto notable 
sobre el consumo de la producción del ecosistema. 





• Se han identificado importantes vínculos en términos de flujos tróficos entre el hábitat 
pelágico y el demersal, ya que existen numerosos grupos funcionales del hábitat 
pelágico que se alimentan en el demersal y viceversa.  
• El ecosistema modelizado comparte varias características funcionales y estructurales 
con ecosistemas de afloramiento, como p.ej., la dominancia de la fracción pelágica del 
ecosistema, la importancia de los peces de tamaño pequeño y mediano en términos de 
biomasa y la importancia de la merluza. Sin embargo, los valores elevados de 
eficiencia de transferencia de energía, la importancia de la fracción demersal y la 
relación entre el hábitat pelágico y bentónico son características compartidas con 
ecosistemas típicos de plataforma continental, con niveles de explotación elevada. 
• Los índices relacionados con la teoría de desarrollo ecosistémico de Margalef (1968a) 
y Odum (1969) muestran resultados divergentes y tienden a clasificar el modelo del 
sur del mar Catalán con los modelos mediterráneos de Córcega y el mar Adriático, 
mostrando posiblemente similitudes estructurales y funcionales características del mar 
Mediterráneo. 
• Varios índices clasifican el ecosistema estudiado en un estado de desarrollo medio-
bajo. Esto puede relacionarse, al menos de forma parcial, con la intensidad de la 
actividad pesquera desarrollada en la zona y está en concordancia con el rendimiento 
bruto de la pesqueria alto, el consumo de la producción por parte de la pesqueria 
elevado, las altas tasas de explotación, una alta producción primaria requerida para 
sostener la pesquería y un nivel trófico promedio de la captura bajo.  
• En términos generales, los resultados muestran el impacto no solo intenso, sino 
también generalizado, de las actividades pesqueras en la práctica totalidad de la red 
trófica, tanto sobre el ecosistema pelágico como sobre el bentónico.  
• La flota pesquera de arrastre bentónico es la que muestra un impacto más 
ampliamente distribuido entre los diferentes niveles tróficos del ecosistema 
modelizado, y más intenso en algunos grupos. El cerco, el palangre y el curricán 
muestran impactos importantes sobre sus especies objetivo y las presas o 
depredadores de éstas. 
• Los cetáceos, aves marinas y tortugas no parecen entrar en competencia por el recurso 
pesquero con las flotas de pesca. Sin embargo, el arrastre, el cerco y el palangre tienen 









4.6. Figuras y tablas 
Figura 4.1. Mapa de la zona de estudio con los puntos de muestreo de arrastre experimental (rojo: 
campañas Llucet; azul y lila = campañas Nerit's; amarillo = campañas Geodelta). (Fuente DRMR, ICM-


















Figura 4.2. Representación gráfica de a) nº de especies y b) biomasa (t·km-2) de peces e invertebrados 
demersales y bentopelágicos resultantes del análisis de las campañas de área barrida (ICM-CSIC) 




































































Porcentage de capturas no registradas (%)
 
Figura 4.3. Proporción de captura no declarada respecto al desembarco oficial para varias especies 




Figura 4.4. Resultados del Análisis Factorial de Correspondencias según los ejes de los factores 1 y 2 (los 





















Figura 4.5. Resultados del Análisis Factorial de Correspondencias de las dietas de 40 especies de peces de 
la zona de estudio según los ejes de los factores 1 y 3 por clases y a) especies depredadoras  y b) especies 











































































Figura 4.6. Dendrograma que representa las similitudes entre las especies ícticas analizadas en el Análisis 




































































































































Figura 4.7. Representación de la variación de la eficiencia ecotrófica (EE) del a) macrozooplancton (g.f. 
3) y b) la anchoa (g.f. 26) en función de la variación de la biomasa de los grupos impactantes como 






-60% -40% -20% 0% 20% 40% 60%
EE g.f. 3 con variación de B g.f. 3
EE g.f.3 con variación de B g.f.20
EE g.f. 3 con variación de B g.f 25
EE g.f. 3 con variación de B g.f. 29
EE g.f. 3 con variación de B de g.f. 30






-60% -40% -20% 0% 20% 40% 60%
EE g.f. 25 con variación de B g.f. 25
EE g.f.25 con variación de B g.f.14
EE g.f. 25 con variación de B g.f 18
EE g.f. 25 con variación de B de g.f. 24
EE g.f. 25 con variación de B de g.f. 36
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Figura 4.8. Representación esquemática de la cadena trófica del sur del mar Catalán por niveles tróficos 
íntegros o Lindeman spine (Lindeman, 1942) en donde la biomasa (t·km-2) y los flujos tróficos (t·km-
2·año-1) se agregan por nivel trófico (I-VI) y en dónde la proporción de la dieta de micro- y 
mesozooplancton proveniente de la red trófica microbiana se ha considerado como parte de a) el detrito y 
b) se ha incluido como importada al sistema. Los productores primarios (I) y el detrito (D) se encuentran 
diferenciados para clarificar la representación (ambos corresponden al nivel trófico TL = 1). TST: 
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Figura 4.9. Representación grafica de la pirámide trófica de Lindeman (Lindeman, 1942) para el modelo 
del sur del mar Catalán. El área de cada TL discreto es proporcional a las transferencias totales del 
sistema por TL (t·km-2·año-1).  
















Consumo por depredación Exportación Flujo al detrito Respiración
 
Figura 4.10. Porcentaje de los flujos tróficos (TST, t·km-2·año-1) procedentes de los productores primarios 
y el detrito por nivel trófico entero (loa valores se muestran en la Tabla 16-AIII).  
 



























































































































































































































































































































































































   
   
   
   
   
   
   
   
   
   
   
   
   
   









































































































































Figura 4.13. Diagrama de barras de la matriz de impactos tróficos combinados (Tabla 19-AIII). Los 
grupos impactantes se encuentran situados en el plano horizontal y los impactados en el plano vertical. T 
= arrastre, L = palangre, P = cerco; Tb = pesca de anzuelo para peces pelágicos de gran tamaño. 
















































Figura 4.14. Consumo en porcentaje (mayor o igual al 2% sobre el total del consumo) de a) toda la 























Figura 4.15. Partición en porcentaje de la mortalidad por pesca (F), mortalidad por depredación (M2) y 






































































































































Figura 4.16. Diagrama de barras de la matriz de impactos tróficos combinados para las flotas pesqueras 
del modelo del sur del mar Catalán (códigos en la Tabla 4.3). T = arrastre, L = palangre, P = cerco; Tb = 
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Figura 4.17. Partición del consumo (mayor o igual al 2% sobre el total del consumo) de a) la producción 
de especies capturadas (grupos funcionales 7 a 32) y b) los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio 











































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































   
















































































































































































































































































































































   






















































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Mes 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12
Campaña LL2 GD LL3 / N2 N2 LL4 / N1 N1 LL1
Año 1999 1994 1999-2000 2000 1999 1999 1998
Nº pescas 43 72 40 / 32 32 43 / 32 32 57
Tabla 4.2. Campañas científicas incluidas en el cálculo de la biomasa de peces e invertebrados bentónicos,
demersales y bentopelágicos por mes, año y número de pescas (LL = campañas Llucet; GD = campañas





Tabla 4.3. Definición de los grupos funcionales del modelo ecológico del sur del mar Catalán y parámetros básicos.
GF Código  Nombre grupo funcional Biomasa RD U/Q F         M     Z (P/B) RD Q/B      RD
1 Fito Fitoplancton 10.200 1 - - - 37.91 2 - -
2 Zoo Micro- y mesozooplancton 9.860 2 0.20 - - 20.87 3e 48.85 3e
3 Mzoo Macrozooplancton 0.540 1 0.20 - - 20.41 3 50.94 4
4 Pgel Plancton gelatinoso 0.389 2 0.20 - - 13.87 4 50.48 4
5 Supr Suprabentos 0.028 1 0.30 - - 8.05 3 52.12 2
6 Poli Poliquetos 15.540 1, 2 0.60 - - 1.82 4 11.53 5e
7 Nata Crustáceos decapodos natantia 0.025 1 0.20 0.67 2.41 3.08 4 7.20 2
8 Rept Crustáceos decapodos reptantia 0.085 1 0.20 1.72 0.38 2.10 5e 4.73 2
9 Neph Cigala 0.034 1 0.20 0.82 0.38 1.20 4 4.56 2(lab)
10 Inve Otros invertebrados 8.873 1 0.43 0.76 0.26 1.02 4 3.13 4e
11 Cefb Cefalópodos bentónicos 0.129 1 0.13 1.80 1.36 2.34 5e 5.30 5e
12 Cefm Cefalópodos bentopelágicos 0.139 1 0.40 0.29 1.65 2.02 5e 26.47 5e
13 Mull Salmonetes 0.061 1 0.20 1.82 0.48 2.29 1,2ec 6.90 3/ec
14 Cong Congrio 0.031 1 0.20 1.41 0.15 1.56 1,2ec 2.88 2/ec
15 Loph Rapes 0.052 1 0.20 1.41 0.17 1.58 1,2ec 2.70 4/ec
16 Pleu Peces planos 0.044 1 0.20 1.47 0.63 2.10 1,2ec 7.53 4/ec
17 Tris Capellan 0.022 1 0.20 0.84 0.68 1.52 1,2ec 6.97 2/ec
18 Mjuv Merluza juvenil 0.023 1 0.20 0.50 0.80 1.30 1,2ec 7.37 2/ec
19 Mmer Merluza adulta 0.353** - 0.20 0.20 0.40 0.60 1,2ec 2.52** 3/ec
20 Micr Bacaladilla 0.658 1 0.20 0.26 0.40 0.66 1,2ec 5.93 2/ec
21 Pmix Varios peces demersales (1)* 0.318 1 0.20 0.53 0.63 1.16 1,2ec 6.85 3/ec
22 Pinv Varis peces demersales (2)* 0.013 1 0.20 0.53 0.47 1.00 1,2ec 7.17 2/ec
23 Ppec Varis peces demersales (3)* 0.089 1 0.20 0.01 0.42 0.43 1,2ec 6.25 3/ec
24 Squa Tiburones demersales 0.055 1 0.20 0.11 0.31 0.42 1,2ec 5.43 2/ec
25 Pzoo Peces bentopelágicos* 0.116 1 0.30 0.57 0.81 1.37 1,2ec 9.03 4/ec
26 Engr Anchoa 2.440 1 0.30 0.39 0.95 1.33 4ec 13.91 1
27 Spil Sardina 3.370 1 0.30 0.84 0.66 1.50 4ec 8.86 2/ec
28 Ppel Varios peces pelágicos 0.690 1 0.30 0.02 0.50 0.52 1,2ec 7.39 2/ec
29 Trac Jurel  1.750 1 0.20 0.01 0.37 0.39 1,2ec 5.13 4/ec
30 Scom Caballa y estornino 0.680 3 0.20 0.08 0.38 0.46 1,2ec 4.88 4/ec
31 Sard Bonito 0.300 2 0.20 0.04 0.31 0.35 1,2ec 4.36 2/ec
32 Poce Peces pelágicos de tamaño grande 0.138 4 0.20 0.27 0.15 0.43 1,2ec 1.63 4/ec
33 Tmar Tortugas marinas 0.032 2 0.20 0.02 0.14 0.15 5e 2.54 5e
34 Laud Gaviota de Audouin 0.001 1 0.20 0.05 4.59 4.64 5e 70.00 3/ec
35 Aves Otras aves marinas 0.001 1 0.20 0.00 4.56 4.56 3e 73.20 3/ec
36 Odon Delfines 0.001 1, 3 0.20 0.05 0.03 0.07 5e 13.49 3/ec
37 Bala Rorcual común 0.398 3 0.30 - 0.04 0.04 5e 4.11 3/ec
38 Desc1 Descartes 0.376 1 - - - - - - -
39 Desc2 Captura accidental 0.002 1 - - - - - - -
40 Detr Detrito 70.0 1 - - - - - - -
Biomasa (t·km-2); F: mortalidad por pesca (año-1); M: mortalidad por depredación (año-1); Z: mortalidad total (año-1); Q/B:
consumo/biomasa (año-1); RD: región del dato: 1 = zona estudio; 2 = mar Catalán; 3 = Med. occidental; 4 = Med. oriental; 5 =
No Med; ec = ecuación empírica; e = valor importado de otro modelo ecopath; * grupos definidos con el AFC; ** datos



































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































B inicial B final Bf/Bi EE inicial E final P/Q R/B R/A P/R NE
1 Fito 10.200 10.200 1.0 0.83 0.83 - - - - -
2 Zoo 9.860 9.861 1.0 0.46 0.66 0.43 18.21 0.47 1.15 0.53
3 Mzoo 0.540 0.540 1.0 1.31 0.91 0.40 22.38 0.52 0.91 0.48
4 Pgel 0.389 0.389 1.0 0.01 0.22 0.27 31.56 0.69 0.44 0.31
5 Supr 0.028 0.050 1.8 31.67 0.93 0.15 30.00 0.79 0.27 0.21
6 Poli 15.540 15.540 1.0 0.02 0.32 0.16 3.02 0.62 0.60 0.38
7 Nata 0.025 0.046 1.8 24.15 0.97 0.43 2.68 0.46 1.15 0.54
8 Rept 0.085 0.152 1.8 9.87 0.97 0.44 1.68 0.44 1.25 0.56
9 Neph 0.034 0.044 1.3 0.28 0.98 0.26 2.45 0.67 0.49 0.33
10 Inve 8.873 8.873 1.0 0.23 0.43 0.33 0.76 0.43 1.34 0.57
11 Cefb 0.129 0.210 1.6 5.95 0.97 0.44 2.27 0.49 1.03 0.51
12 Cefm 0.139 0.200 1.4 2.75 1.00 0.08 15.15 0.88 0.14 0.12
13 Mull 0.061 0.061 1.0 0.87 0.97 0.33 3.23 0.58 0.71 0.42
14 Cong 0.031 0.058 1.9 1.55 0.97 0.40 1.40 0.50 1.00 0.50
15 Loph 0.052 0.054 1.0 0.88 0.98 0.40 1.40 0.50 1.00 0.50
16 Pleu 0.044 0.041 0.9 0.81 0.98 0.28 3.92 0.65 0.54 0.35
17 Tris 0.022 0.033 1.5 1.72 0.95 0.22 4.06 0.73 0.37 0.27
18 Mjuv 0.023 0.043 1.8 11.20 0.98 0.18 4.60 0.78 0.28 0.22
19 Mmer 0.106 0.353 3.3 3.28 0.98 0.24 1.42 0.70 0.42 0.30
20 Micr 0.658 1.168 1.8 3.66 0.99 0.11 4.09 0.86 0.16 0.14
21 Pmix 0.318 0.518 1.6 4.48 0.99 0.17 4.32 0.79 0.27 0.21
22 Pinv 0.013 0.025 1.9 3.95 0.83 0.14 4.74 0.83 0.21 0.17
23 Ppec 0.089 0.140 1.6 2.68 0.97 0.07 4.57 0.91 0.09 0.09
24 Squa 0.055 0.059 1.1 0.92 0.90 0.08 3.92 0.90 0.11 0.10
25 Pzoo 0.116 0.221 1.9 17.05 0.98 0.15 4.95 0.78 0.28 0.22
26 Engr 2.440 2.639 1.1 0.38 0.96 0.10 8.41 0.86 0.16 0.14
27 Spil 3.370 3.582 1.1 0.78 0.97 0.17 4.71 0.76 0.32 0.24
28 Ppel 0.690 0.915 1.3 2.15 1.00 0.07 4.65 0.90 0.11 0.10
29 Trac 1.750 1.546 0.9 0.16 0.30 0.08 3.72 0.91 0.10 0.09
30 Scom 0.680 0.614 0.9 0.32 0.51 0.09 3.45 0.88 0.13 0.12
31 Sard 0.300 0.273 0.9 0.12 0.13 0.08 3.14 0.90 0.11 0.10
32 Poce 0.138 0.122 0.9 0.64 0.72 0.26 0.88 0.67 0.49 0.33
33 Tmar 0.032 0.030 1.0 0.07 0.07 0.06 1.88 0.92 0.08 0.08
34 Laud 0.001 0.001 1.0 0.00 0.00 0.07 51.36 0.92 0.09 0.08
35 Aves 0.001 0.001 1.0 0.33 0.33 0.06 54.00 0.92 0.08 0.08
36 Odon 0.001 0.001 1.0 0.14 0.14 0.01 10.72 0.99 0.01 0.01
37 Bala 0.400 0.365 0.9 0.00 0.00 0.01 2.84 0.99 0.01 0.01
38 Desc1 0.376 0.376 1.0 0.35 0.51 - - - - -
39 Desc2 0.002 0.002 1.0 0.00 0.00 - - - - -
40 Detr 70.000 70.000 1.0 0.70 0.87 - - - - -
GF = grupo funcional, B = biomasa; EE = eficiencia ecotrófica; P = producción; Q= consumo; R = respiración; A = asimilación de alimento; NE =
eficiencia neta. En cursiva los parámetros modificados durante el equilibrio del modelo y resultados del proceso de equilibrio.
Tabla 4.7. Valores iniciales y finales de biomasa (B, t•km-2•año-1) y eficiencias ecotróficas (EE) y resultados del proceso de equilibrio 
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Tabla 4.10. Eficiencias de transferencia de energía entre nivel trófico entero.
Fuente \ TL I II III IV V VI VII VIII
Productores 24.2 13.3 7.1 14.5 23.1
Detritos 13.7 13.6 9.4 16.2 21.5
Todos los flujos 18.7 13.4 8.0 15.2 22.5 17.0 18.3
Proporción del total de flujos tróficos originados desde el detrito:   0.51
Eficiencias de transferencia de energia (calc. como media geometrica de TL II-IV):
    Desde los productores primarios:   13.2% 
    Desde el detrito:            12.1% 
    Total:                    12.6% 
 
 
Estadisticos y cuantificación de flujos tróficos
Suma de consumo total (Qt) 852.11 t·km-2·año-1
Suma de exportaciones total (Et) 61.27 t·km-2·año-1
Suma de respiración total (Rt) 327.16 t·km-2·año-1
Suma de todos los flujos hacia el detrito (FD) 416.91 t·km-2·año-1
Tranferencias totales del sistema (TST) 1657.00 t·km-2·año-1
Suma de producción total (Pt) 658.00 t·km-2·año-1
Producción primaria neta total (P1) 386.68 t·km-2·año-1
Producción primaria total/respiración total (Pp/R) 1.18
Producción neta del sistema (PN) (producción primaria menos respiración) 59.52 t·km-2·año-1
Producción primaria total/biomasa total (Pp/B) 6.55
Biomasa total/transferencias totales (B/T) 0.04
Biomasa total (Bt) (sin detrito) 58.99 t·km-2
Capturas totales (Yt) 5.36 t·km-2·año-1
Nivel trófico medio de la comunidad (mTLco) 1.50
Nivel trófico medio de la comunidad (mTLco, sin TL =1) 2.36
Nivel trófico medio de la captura (mTLc) 3.12
Produccion primaria requerida para sostener la pesquería (desde los productores primarios) 
(%PPRa) 36.70 %
Producción primaria requerida para sostener la pesquería (desde el TL =1, productores 
primarios y detrito) (%PPRb) 41.99 %
Rendimiento bruto de la pesqueria (captura/producción primaria neta del sistema) (GE) 0.01
Índice del pedigrí del modelo 0.67
Índices descriptivos de la red trófica
Transferencias totales recicladas (excluyendo el detrito) 27.39 t·km-2·año-1
Índice de reciclaje por depredación (PCI) (% de transferencias totales sin el detrito) 3.33 %
Transferencias totales recicladas (incluyendo el detrito) 6.56 t·km-2·año-1
Índice de reciclaje de Finn (FCI) (% de transferencias totales) 25.19 %
Longitud media de las vías según Finn (PL) 4.266
Índice de omnivoría del sistema (SOI) 0.19
Índices de información
Ascendencia (A) 25.50 %
Coste de funcionamiento total (O) 5300.80 Flowbits
Coste de funcionamiento total  (O) 74.50 %
Capacidad total (C) 7119.30 Flowbits
Tabla 4.11. Principales índices ecológicos que describen el modelo del sur del mar Catalán en términos de estadísticos y









































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Tabla 4.13. Resultados de la actividad pesquera de la zona de estudio por flota.
Flota pesquera Capturas Descartes mTLc OI %PPRa %PPRb
Arrastre 2.17 0.23 3.16 0.13 15.95 23.21
Cerco 2.61 0.14 3.01 0.01 13.78 10.43
Palangre 0.17 0.01 4.04 0.06 5.47 6.98
Curricán 0.03 0.00 4.16 0.06 1.50 1.36
Total 4.98 0.37 3.12 0.10 36.70 41.99
Captura y descartes (t·km-2·año-1); mTLc = nivel trófico medio de la captura; OI = índice de omnivoria por flota
pesquera; %PPR = producción primaria requerida para sostener la pesquería desde a. los productores primarios y b.




GF Grupo PPRa     %PPRa PPRd     %PPRd PPRb %PPRb PPRb /u.captura
7 Crustáceos decapodos natantia 0.3 0.08 1.12 0.27 1.42 0.18 0.04
8 Crustáceos decapodos reptantia 1.41 0.36 4.76 1.14 6.17 0.77 0.05
9 Cigala 0.09 0.02 0.17 0.04 0.26 0.03 0.03
10 Otros invertebrados 0 0.00 0.04 0.01 0.04 0.00 0
11 Cefalópodos bentónicos 2.63 0.68 6.57 1.57 9.2 1.14 0.05
12 Cefalópodos bentopelágicos 6.39 1.65 8.62 2.06 15 1.87 0.47
13 Salmonetes 0.67 0.17 5.24 1.25 5.91 0.74 0.07
14 Congrio 2.1 0.54 5.69 1.36 7.79 0.97 0.22
15 Rapes 12.46 3.22 25.6 6.13 38.06 4.74 0.66
16 Peces planos 1.07 0.28 4.62 1.11 5.69 0.71 0.11
17 Capellan 0.74 0.19 2.62 0.63 3.36 0.42 0.23
18 Merluza juvenil 2.53 0.65 4.1 0.98 6.63 0.82 0.39
19 Merluza adulta 24.93 6.45 42.29 10.12 67.22 8.36 0.4
20 Bacaladilla 3.32 0.86 16.95 4.06 20.27 2.52 0.15
21 Varios peces demersales 1 1.94 0.50 16.63 3.98 18.58 2.31 0.14
22 Varis peces demersales 2 0 0.00 0.31 0.07 0.32 0.04 0.06
23 Varis peces demersales 3 0.43 0.11 0.47 0.11 0.9 0.11 1.12
24 Pequeños tiburones demersales 1.19 0.31 2.34 0.56 3.53 0.44 0.72
25 Peces bentopelágicos 1.52 0.39 1.39 0.33 2.91 0.36 0.06
26 Anchoa 22.74 5.88 10.5 2.51 33.24 4.14 0.04
27 Sardina 37.02 9.57 16.5 3.95 53.52 6.66 0.02
28 Pequeños peces pelágicos 0.46 0.12 0.26 0.06 0.72 0.09 0.06
29 Jurel  1 0.26 1.04 0.25 2.04 0.25 0.11
30 Caballa 2.45 0.63 1.72 0.41 4.17 0.52 0.1
31 Bonito 2.86 0.74 1.67 0.40 4.52 0.56 0.46
32 Peces pelácigos de gran tamaño 6.01 1.55 6.53 1.56 12.55 1.56 0.41
33 Tortugas marinas 1.5·10-6 4·10-7 0.01 0.002 0.01 1.3·10-5 0.06
34 Gaviota de Audouin 2.2·10-8 1·10-8 1·10-8 1·10-9 2.8·10-8 3.5·10-11 0.42
35 Otras aves marinas 1.9·10-7 5·10-8 5·10-8 1·10-8 2.4·10-7 3·10-10 0.08
36 Delfines 5.65 1.46 7.8 1.87 13.45 1.67 27.89
Total 141.91 36.70 195.54 46.80 337.45 41.99 -
Tabla 4.14. Producción primaria requerida para sostener la actividad pesquera en la zona de estudio teniendo en cuenta a los productores 
primarios (%PPRa), al detrito (%PPRd) y a los productores primarios y el detrito (%PPRb).
PPR: producción primaria requerida para sostener la pesquería (t·km-2·año-1); %PPRa: %PPR en relación con los productores 
primarios; %PPRd: %PPR en relación con los detritos; %PPRt: %PPR en relación con los productores primarios y los detritos   
  
 
Capítulo V.  
Modelización dinámica temporal aplicada al sur del mar 
Catalán 






En este capítulo se presentan los resultados de la aplicación del módulo dinámico 
Ecosim en el sur del mar Catalán desde 1978 a 2003. Esta aplicación se ha realizado a 
partir del modelo ecológico presentado en el capítulo anterior (Capítulo IV). Se presenta 
también la metodología específica de recolección, análisis e integración de los datos 
necesarios para calibrar el modelo y desarrollar simulaciones dinámicas temporales. 
Los objetivos del capítulo son: 
1) validar el modelo ecológico del sur del mar Catalán mediante la comparación de 
datos predichos y datos empíricos, al fin de obtener un modelo mejorado; 
2) analizar el rol ecológico de los grupos funcionales que configuran el modelo de 
equilibrio de masas del sur del mar Catalán en relación con el control de flujos tróficos;  
3) investigar en que medida la actividad pesquera, la configuración de la red trófica y 
los factores ambientales han influido en la dinámica temporal de los recursos marinos 
del sur del mar Catalán y determinar cuales son los principales cambios que se han 
producido en el ecosistema; 
4) desarrollar simulaciones de gestión de los recursos marinos explotados del sur del 
mar Catalán que puedan ser útiles en el contexto de una gestión sostenible. 
5.2. Material y métodos    
La metodología para la realización de simulaciones preliminares y para el ajuste y la 
validación del modelo Ecopath del sur del mar Catalán se presentan a continuación. En 
el Capítulo III se han presentado las ecuaciones principales del módulo dinámico 
Ecosim. Los resultados intermedios del ajuste del modelo o los datos de las series 
temporales empleadas se muestran en el Anexo IV. 
5.2.1. Procedimiento general 
El procedimiento general para alcanzar los objetivos anteriores ha sido el siguiente 
(Figura 3.1b, Capítulo III): 
1.  Simulaciones preliminares 
En la primera parte del capítulo se han realizado una serie de simulaciones dinámicas 
temporales teóricas a partir del modelo de equilibrio de masas Ecopath de 1994 para 
investigar qué efectos tiene la variación del esfuerzo de pesca y de la mortalidad por 
pesca en el ecosistema según las situaciones de control de flujos tróficos establecidas 
(bottom-up, top-down o wasp-waist) y según la inclusión de un factor ambiental 
genérico. Esta primera parte ha proporcionado una idea inicial de la importancia de los 
factores internos y externos para explicar la dinámica de los recursos marinos. 
2.  Calibración del modelo 
En la segunda parte se ha calibrado el modelo ecológico del sur del mar Catalán 
utilizando diversas series temporales disponibles de capturas y biomasas desde finales 





de la década de 1970 hasta el año 2003. Antes de calibrar el modelo ha sido necesaria la 
realización de un segundo modelo representativo del ecosistema a finales de la década 
de 1970 a partir del cual se empieza el procedimiento de calibración (Christensen y 
Walters, 2004; Christensen et al., 2004). El proceso de parametrización, equilibrio y los 
resultados principales de este segundo modelo ecológico se presentan brevemente 
también en este capítulo.  
Para realizar la calibración, el segundo modelo ecológico se ha forzado con los datos 
disponibles de esfuerzo pesquero y mortalidad por pesca, y los resultados de biomasas y 
capturas predichos por el modelo se han comparado con los datos de series temporales 
disponibles en el área de estudio. Durante la calibración se han modificado varios 
parámetros ecológicos que han permitido mejorar el ajuste (p.ej., vulnerabilidades, 
funciones de mediación, etc.). Mediante este proceso se ha validado el modelo 
ecológico y se ha cuantificado en qué medida los factores internos del ecosistema 
(principalmente la configuración de la red trófica) y externos a él (la actividad pesquera 
y los factores ambientales) podrían explicar la dinámica temporal de los recursos 
marinos en la zona de estudio. 
3.  Simulaciones de gestión 
En la tercera parte del capítulo se han desarrollado simulaciones a partir de 2003 para 
analizar el impacto que determinadas políticas de gestión podrían llegar a tener sobre 
los recursos marinos explotados, sobre diferentes especies vulnerables y sobre la 
estructura y funcionamiento del ecosistema de forma general.  
5.2.2. Simulaciones preliminares 
a) Simulaciones de esfuerzo de pesca y control de flujos tróficos 
En un primer momento se han desarrollado 2 escenarios de simulación en los que la 
mortalidad por pesca se ha modificado mediante la variación del esfuerzo de pesca. 
Estos escenarios son teóricos y responden al objetivo de analizar con claridad la 
respuesta de los grupos funcionales a diversos escenarios de control de flujos tróficos. 
Las simulaciones se han realizado durante un período de 50 años y los 5 primeros años 
se han simulado sin cambios en la pesca para garantizar la estabilidad del modelo y 
facilitar la visualización de los resultados. Sin embargo, este tipo de simulaciones a 
largo plazo no pretenden asumir que el ecosistema pueda mantenerse estable por un 
período tan largo de tiempo (Shannon y Cury, 2003). 
Los escenarios de pesca son: 
1. Cierre de la actividad pesquera; 
2. Incremento del esfuerzo de pesca al doble del valor inicial (2F) durante 5 años y 
posterior recuperación a los niveles iniciales de explotación. 
El cociente de transferencia de biomasa entre la fracción vulnerable y no vulnerable, υ, 
(Figura 2.4) puede ser modificado en el módulo Ecosim mediante la ecuación que 
describe el consumo (Q) de un depredador (Ec.3.23) y que se relaciona con la dinámica 





de la biomasa de cada grupo funcional en función del tiempo (Ec.3.22). El parámetro υ 
está en relación con el parámetro de respuesta compensatoria en los modelos 
monoespecíficos (Christensen y Walters, 2004; Walters et al., 2005). En Ecosim, 
valores de υ = 1 corresponden a un control de flujo trófico de tipo bottom-up, valores de 
υ = 2 a control mixto y υ >>1 a control top-down. El modelo puede integrar un continuo 
de valores υ entre 1 y >>1 indicando situaciones de  bottom-up y top-down.  
Así, durante las simulaciones preliminares se han definido 4 situaciones de control de 
flujos tróficos: 
1. Control trófico de tipo bottom-up del fitoplancton (g.f. 1) y el zooplancton (2) sobre 
sus depredadores. Para simular esta situación se ha establecido una vulnerabilidad del 
fitoplancton y el zooplancton sobre sus depredadores de υ = 1. 
2. Control trófico de tipo top-down desde los depredadores apicales (grupos con TL ≥  
4.0) hacia sus presas. Para simular esta situación se ha establecido una vulnerabilidad de 
υ = 10.  
3. Control trófico de tipo wasp-waist de los peces pelágicos de tamaño pequeño. Este 
tipo de control trófico supone un control de tipo bottom-up de los peces pequeños 
pelágicos sobre sus depredadores y de top-down sobre el zooplancton. Así, se han 
establecido valores de υ = 10 para las presas de los pequeños pelágicos y valores υ = 1 
de los pequeños pelágicos sobre sus depredadores. 
4. Control trófico de tipo mixto, cuando el control es intermedio, ni bottom-up ni top-
down. Se ha mantenido el valor establecido por defecto en el modelo de υ = 2. 
Combinando las simulaciones de pesca con los cuatro escenarios de control de flujos 
tróficos, se han realizado un total de 8 simulaciones. Los efectos de éstas se han 
cuantificado según la biomasa predicha de cada grupo al final de la simulación (Bf) en 
relación con la biomasa inicial (relativa a 1994) (Bf/Bi). 
b) Simulaciones combinadas 
Combinando varios escenarios de esfuerzo de pesca, control de flujos trófico y factores 
ambientales, se han realizado una serie de simulaciones combinadas con el objetivo de 
investigar si el modelo es capaz de reproducir las tendencias de las capturas y las 
biomasas en la zona de estudio entre 1994 y 2003 (Figura 3.5).  
Los escenarios definidos en relación con el esfuerzo de pesca, el control de flujos 
tróficos y los factores ambientales han sido los siguientes en función de: 
1. Esfuerzo de pesca: a) no incremento del esfuerzo de pesca; b) incremento del 10% 
entre 1994-2003; c) incremento del 20% entre 1994-2003; d) incremento del 30% entre 
1994-2003. 
2. Control de flujos tróficos: a) control mixto; b) control de tipo bottom-up; c) control 
de tipo wasp-waist. 





3. Factores ambientales: a) no inclusión de factor ambiental; b) inclusión de un factor 
ambiental que afecta la interacción entre los pequeños pelágicos y sus presas en un 10% 
durante el período de simulación; c) en un 20%; y d) en un 30%. 
La función ambiental genérica se ha incluido en el modelo en relación con el consumo 
de los grupos funcionales (Ec.3.23). La hipótesis bajo la definición de la función 
ambiental genérica es que ésta podría relacionarse con factores antropogénicos o 
climáticos que directa o indirectamente estarían influenciando la relación entre los peces 
pelágicos de pequeño tamaño y sus presas, ya sea por disminución de las presas o 
incapacidad de estos peces pelágicos de alimentarse de ellas. Considerando todos los 
escenarios posibles, se han realizado un total de 45 simulaciones. 
Las simulaciones se han desarrollado durante 10 años y los efectos de éstas se han 
cuantificado según la captura inicial en 1994 (Ci) y la final predicha en 2003 (Cf): 
Cf/Ci. Esta captura se ha comparado posteriormente con los datos de desembarco oficial 
en la zona del sur del mar Catalán (Instituto de Ciencias del Mar y Generalitat de 
Catalunya. 2003) en 1994 y 2003, período durante el cual se ha registrado un 50% de 
disminución en el desembarco oficial total (Cf/Ci = 0.50), un 70.2% de reducción del 
desembarco de anchoa (Cf/Ci = 0.23) y un 72.5% de reducción de desembarco de la 
sardina (Cf/Ci = 0.28). El desembarco demersal ha decrecido un 18% (Cf/Ci = 0.82). Si 
se corrigen los datos de desembarcos oficiales con los registrados en el puerto vecino de 
Vinaròs (Figura 3.5), la disminución de desembarco oficial desde 1994 a 2003 es del 
48% (Cf/Ci = 0.52), con una disminución del 55.4% en el caso de la anchoa (Cf/Ci =  
0.45) y una disminución de la sardina del 52.37% (Cf/Ci = 0.48). 
La biomasa predicha para la sardina y la anchoa con relación a la biomasa inicial 
(relativa a 1994) Bf/Bi también ha sido comparada con los resultados disponibles de las 
evaluaciones de estas especies en la zona de estudio. En 1994 se evaluó la biomasa de 
anchoa mediante el método de producción diaria de huevos y el método de prospección 
acústica obteniendo valores de 1.70 t·km-2 y 2.40 t·km-2, respectivamente (Palomera, 
1995). En el año 2003 la biomasa de anchoa en la zona de Tramontana evaluada con 
VPA (método indirecto) y con el método de prospección acústica proporcionó valores 
de 0.65 t·km-2 y 1.35 t·km-2, respectivamente (Torres et al., 2004). La biomasa del año 
2003 (Bf) respecto a la biomasa de 1994 (Bi) (Bf/Bi) según los datos de acústica es de 
Bf/Bi = 0.56 y la Bf/Bi utilizando la media de los datos disponibles para cada período 
temporal es de Bf/Bi = 0.53. 
En cuanto a la biomasa de la sardina, se dispone de un dato en 1994 obtenido mediante 
el método de prospección acústica de 3.37 t·km-2 (Palomera, 1995). Para el 2003 se 
dispone de un dato de biomasa en el área comprendida entre el sur y norte del delta del 
Ebro calculado mediante VPA de 0.45 t·km-2 (Quintanilla et al., 2004). La biomasa del 
2003 (Bf) respecto a la biomasa de 1994 (Bi) de estos datos es de 0.13. Si se tiene en 
cuenta la relación entre los datos de biomasa evaluados con VPA y prospección acústica 
para la anchoa en el 2003 para los datos de sardina, se obtiene una Bf/Bi de 0.27 con los 
datos de acústica (Bacústica en 2003 / Bacústica 1994). 





Hay que destacar que según los resultados de la evaluación de las poblaciones de 
sardina y anchoa en la zona de estudio en 2003, por primera vez desde finales de la 
década de 1970, la biomasa de la sardina era menor a la biomasa de la anchoa en el mar 
(Quintanilla et al., 2004; Torres et al., 2004).  
5.2.3. Modelo de equilibrio de masas (1978-1979) 
Como paso previo al ajuste del modelo ecológico con datos empíricos, se ha procedido 
a construir un modelo ecológico del sur del mar Catalán representativo de una situación 
del pasado a partir de la cual se han desarrollado las simulaciones con las que ajustar y 
validar el modelo (Christensen y Walters, 2004; Christensen et al., 2004).  
La construcción de este segundo modelo se ha realizado mediante una búsqueda 
exhaustiva de información sobre datos anteriores a 1994. El período temporal 
finalmente elegido, finales de la década de los 1970 (1978-1979), se ha escogido 
valorando la información disponible para la construcción del modelo y para la 
calibración en forma de series de datos temporales (apartado siguiente) desde 1978-
1979 hasta 2003. 
Los parámetros necesarios para la construcción del segundo modelo ecológico son los 
mismos que los presentados en el Capitulo IV: biomasa (Bi), producción/biomasa 
(P/B)i, consumo/biomasa (Q/B)i, eficiencia ecotrófica (EEi), dietas (DCij), capturas 
(Yi), alimento no asimilado (U/Q)i y migración (Ei) por grupo funcional. Los mismos 
grupos funcionales definidos para la construcción del modelo de 1994 se han utilizado 
para el modelo ecológico representativo de 1978-1979. La parametrización se ha 
realizado siguiendo el enfoque “vuelta al futuro” (Back to the Future, Pitcher, 2001) 
empleado en casos anteriores (Pranovi et al., 2003; Christensen y Walters, 2004; Neira 
et al., 2004 Okey et al., 2004).  
En este procedimiento se han substituido en el modelo ecológico de 1994 los 
parámetros disponibles en 1978-1979. Cuando los datos no estaban disponibles se han 
utilizado por defecto los datos de 1994, evaluando posteriormente el resultado de estos. 
En el caso de las biomasas de los grupos funcionales sin datos para 1978-1979, la EEi 
resultante de 1994 se ha empleado para calcular la biomasa de los grupos funcionales en 
1978-1979 durante el equilibrio del modelo. Los datos del segundo modelo también se 
han expresado en peso fresco por unidad de superficie (t·km-2·año-1) y se han referido a 
un período de tiempo anual. Para equilibrar el modelo y analizar sus resultados se ha 
empleado la misma metodología descrita en el Capítulo III y IV. 
5.2.4. Calibración del modelo  
5.2.4.1. Procedimiento general de la calibración 
a) Una vez se ha dispuesto de un modelo del pasado, se ha procedido a identificar, 
analizar e integrar suficiente información para la calibración del modelo mediante la 
realización de simulaciones desde 1978 hasta 2003. La recolección de los datos ha 
implicado la búsqueda y reconstrucción de series históricas disponibles sobre esfuerzo 





de pesca por flota, biomasas absolutas y relativas (Bi), mortalidades por pesca (F) y 
capturas (Y) por grupo funcional.  
b) A continuación se ha procedido a realizar simulaciones desde el modelo de 1978-79 
hasta 2003 forzando el modelo con los datos de esfuerzo de pesca y F, y comparando 
los resultados predichos de biomasas y capturas con los datos disponibles. 
c) En un primer momento, el modelo se ha ajustado de forma individual con las series 
temporales disponibles por grupo funcional. Durante este proceso se han tenido en 
cuenta las posibles variaciones en función de los datos de esfuerzo de pesca y 
modalidad de captura escogida (no corregida o corregida con los descartes y captura no 
registrada). En esta primera fase del ajuste se han analizado también las 
vulnerabilidades (υ) y los datos de Ecosim sensibles al ajuste de las diferentes especies. 
Esto ha permitido identificar problemas con los datos del modelo de base y los datos 
empleados durante el ajuste. 
d) En segundo lugar, se han utilizado los procedimientos del modelo con mayor ajuste 
para cada grupo funcional para realizar el ajuste combinado utilizando todas las series 
temporales disponibles y calculando unas vulnerabilidades finales y una función 
ambiental genérica. 
La bondad del ajuste se ha calculado con la desviación entre el valor de biomasa 
predicha por el modelo y el valor empírico empleando la suma de cuadrados de la 
regresión (SS) (Hilborn y Walters, 1992; Christensen et al., 2004). Para conseguir un 
mejor ajuste del modelo se han modificado varios parámetros ecológicos incorporados 
dentro de Ecosim, principalmente relacionados con el control de flujos tróficos (υ). Esto 
ha permitido cuantificar la mejora en la predicción de los datos mediante la disminución 
de la SS. Con posterioridad, las capturas predichas por el modelo se han comparado con 
las empíricas para analizar con que exactitud las capturas predichas se ajustan a las 
registradas.  
Primero, los datos de esfuerzo y mortalidad por pesca han sido utilizados para forzar el 
modelo y calcular la reducción de SS, obteniendo una medida de la contribución del 
factor pesca a la descripción de los datos de biomasa. A continuación se han 
identificado las interacciones entre depredadores y presas más sensibles a cambios en 
las vulnerabilidades (υ) mediante la implementación de un módulo estadístico 
incorporado en el modelo Ecosim (Christensen y Walters, 2004). Luego se ha 
implementado una rutina estadística para calcular las vulnerabilidades señaladas. Ésta 
rutina estima los valores de υ que más disminuyen la suma de cuadrados de la regresión 
(SS). La reducción de SS proporciona una idea de la contribución del control de flujos 
tróficos a la explicación de la variación de la biomasa desde 1978 a 2003. 
e) A continuación se ha implementado una segunda rutina para estimar una función 
ambiental genérica que contribuya a disminuir, si es posible, la suma de cuadrados de la 
regresión (SS). La reducción de SS proporciona una idea de la contribución de la 
función ambiental a la explicación de la variación de la biomasa desde 1978 a 2003. La 





función de anomalía ambiental representa la variación de P/B de los productores 
primarios del modelo y se aplica al valor inicial (1978-1979) de biomasa de la 
producción primaria (Christensen y Walters, 2004). 
La anomalía ambiental se ha evaluado en función de su significación (p value) 
proporcionada por el modelo. Mediante un procedimiento Monte-Carlo de simulación el 
modelo calcula la probabilidad de distribución del estadístico F de SSreducida/SSbase bajo 
la hipótesis nula de que la desviación entre el modelo y el parámetro de abundancia 
predicho se dé por azar, bajo la asunción de que no existe una anomalía ambiental 
(Christensen et al., 2004). A continuación, la función descrita por el modelo se ha 
correlacionado con series temporales de datos disponibles de carácter ambiental de la 
zona de estudio para medir el grado de asociación lineal y obtener un modelo que pueda 
predecir la anomalía ambiental en función de la combinación de variables ambientales 
disponibles.  
La SS final respecto a la SS inicial proporciona una idea del ajuste total del modelo a las 
series temporales utilizadas. El punto d y e se han repetido a la inversa volviendo a 
calcular la reducción de las SS en cada paso.  
Una vez ajustado el modelo, los resultados de la calibración se han analizado en función 
de las vulnerabilidades encontradas, la captura total predicha, la biomasa inicial y final, 
las mortalidades totales (Z), las mortalidades por depredación (M2) y la variación en la 
preferencia de presa (%) (Christensen et al., 2004). 
5.2.4.2. Datos para la calibración 
Para calibrar el modelo desde 1978 a 2003 se han empleado series temporales de datos 
para, o bien forzar el modelo, o bien comparar los resultados de esta simulación forzada 
con los datos empíricos.  
a) Series temporales de esfuerzo de pesca  
La variación del esfuerzo de pesca (Ep) es un dato fundamental para la calibración del 
modelo en un período temporal determinado. Estos datos son necesarios por flota 
pesquera y se utilizan para forzar el modelo desde la situación inicial (1978) hasta la 
final (2003) haciendo variar la mortalidad por pesca de los grupos funcionales 
capturados.  
En la zona de estudio no se ha encontrado ninguna serie temporal suficientemente larga 
e informativa sobre la evolución del esfuerzo de pesca. Consecuentemente, y a partir de 
la base de datos de flota pesquera española del Ministerio de Agricultura, Pesca y 
Alimentación (Subdirección de Flota Pesquera y Formación), se ha reconstruido la serie 
temporal de esfuerzo pesquero nominal de la zona de estudio. Las series históricas se 
han expresado en número de barcos, potencia (cv), tonelaje de registro bruto (t) y días 
de pesca y se presenta en los resultados de este capítulo por flotas (arrastre, cerco y 
palangre). 
 





b) Biomasas absolutas y relativas 
 Los datos de biomasas (Bi) son también necesarios para la calibración. Estos datos se 
comparan con los datos predichos por el modelo y sirven para ajustar la vulnerabilidad 
trófica (υ) de los grupos funcionales (Christensen y Walters, 2004) mediante la 
comparación de la biomasa predicha y la biomasa empírica según la suma de cuadrados 
de la regresión (SS). 
Los datos disponibles de biomasas absolutas de los grupos funcionales del modelo han 
sido compilados para la reconstrucción de series temporales de biomasa, mientras que 
los datos de captura y esfuerzo se han utilizado para obtener la captura por unidad de 
esfuerzo (CPUE), un índice de abundancia relativa (Hilborn y Walters, 1992; King, 
1995). Para calcular las biomasas relativas se han tenido en cuenta los datos de capturas 
oficiales y corregidas y los diferentes datos de esfuerzo de pesca. 
Las CPUEs utilizadas según los resultados de esfuerzo de las flotas de arrastre, cerco y 
palangre son:  
a,fa,ia,i E/YCPUE =                               Ec. 5.1 
Dónde CPUE anual (a) de la especie (i) es igual al cociente entre la captura anual de (i) 
y el esfuerzo anual (Ep) expresado por flota (f) en función del número de barcos (N), la 
potencia (CV), el tonelaje de registro bruto (TRB, t) o los días de pesca (D).  
c) Datos de capturas y mortalidad por pesca 
Se ha utilizado la serie temporal de captura (Y) de la zona de estudio por grupo 
funcional para comparar los resultados de las simulaciones dinámicas y evaluar en qué 
grado el modelo predice las capturas (Figura 3.5). Estos datos provienen de la base de 
datos del Instituto de Ciencias del Mar (ICM-CSIC) desde 1978 hasta 1996 y de la base 
de datos de la Generalitat de Catalunya desde 1997 hasta 2003. La Figura 5.1 muestra 
los datos de capturas oficiales totales de la zona de estudio en términos mensuales y 
anuales, mientras que en la Figura 5.2 y 5.3 se presentan los datos de capturas oficiales 
de sardina y anchoa. 
El porcentaje de captura por flota pesquera se ha diferenciado utilizando los porcentajes 
anteriormente calculados para el modelo de 1994 y el desembarco oficial ha sido 
modificado para obtener el desembarco real aplicando el porcentaje de captura no 
declarada por flota pesquera estimada anteriormente (25% arrastre, 15% cerco, 20% 
palangre y 5% pesca de anzuelo). Así mismo, se ha incluido el descarte del 5% del 
desembarco real para especies comerciales y del 30% para especies no comerciales 
(Capítulo IV). Estos datos se han utilizado también para calcular la captura por unidad 
de esfuerzo (CPUE) de varios grupos funcionales. Los datos de capturas no se han 
utilizado para ajustar el modelo. 
Así mismo, a partir de los datos de capturas (Y) y las biomasas absolutas (B) se han 
calculado las mortalidades por pesca (F) para los peces pelágicos de tamaño pequeño 
(sardina y anchoa) teniendo en cuenta la captura oficial y corregida. Los datos de 





mortalidad por pesca proporcionados por International Commission For The 
Conservation of Atlantic Tunas (ICCAT) para los peces pelágicos de gran tamaño, el 
atún rojo y el pez espada referentes a los estocs del Mediterráneo (ICCAT, 2003 y en 
prensa) se han empleado también durante el ajuste del modelo. 
d) Factores ambientales 
Para correlacionar la función ambiental genérica obtenida en el proceso de calibración, 
se han utilizado los factores ambientales clave que afectan la producción primaria de la 
zona o la producción secundaria de especies incluidas en el modelo, y de las cuales 
existe algún tipo de series temporales para correlacionarlas con los datos de la anomalía. 
Estos son la temperatura del agua, la descarga del río Ebro y el  índice de mezcla 
producida por el viento (Figura 1 a Figura 4 – Anexo IV). 
1. Serie temporal de temperatura del agua 
Para considerar la temperatura superficial del agua se ha utilizado la base de datos 
Reynolds Extended Reconstruted Sea Surface Temperature (SST) analysis (1854-
present) (Smith y Reynolds, 2004). Los datos utilizados provienen de un punto de 
muestreo con una latitud 40ºN y longitud 0ºE, en la costa de Tarragona, y pertenece al 
período 1978 – 2003. En la zona norte de la costa catalana existe también una serie 
temporal de datos de la temperatura del agua a 0, 20, 50 y 80 m de profundidad (Salat y 
Pascual, 2002). En ambos casos se puede observar un incremento progresivo de la 
temperatura del agua.  
2. Serie temporal de descargas de agua del río Ebro 
En relación con la descarga de agua del río Ebro existen datos desde principios de siglo 
hasta la actualidad en numerosos puntos de la cuenca hidrográfica recogidos por la 
Confederación Hidrográfica del Ebro. En este trabajo se ha utilizado la serie de datos de 
la estación de Tortosa desde 1978 hasta 2003 como serie temporal de datos de descarga 
de agua del río Ebro en la zona de estudio (hm3·año-1). 
3. Serie temporal de datos de viento y turbulencia 
El índice de mezcla (m3·s-3) es el valor al cubo de la velocidad del viento previa 
descomposición de los componentes vectoriales (Bakun y Parrish, 1991) y puede 
relacionarse con la intensidad de la energía introducida por el viento que está disponible 
para convertirse en turbulencia en las capas superficiales del océano.  Para este trabajo 
se han utilizado los datos sobre viento de la zona del delta del Ebro desde 1978 hasta 
1996 facilitados por Instituto Nacional de Meteorología, a partir de los cuales se ha 
calculado el índice de mezcla.  
4. El Índice de Oscilación del Atlántico Norte 
Finalmente, también se ha incluido el índice NAO o índice de Oscilación del Atlántico 
Norte (North Atlantic Oscillation Index) para el que existe la serie de datos de 1978-
2003. Los valores de índice NAO se han obtenido desde la página web 
http://www.cgd.ucar.edu/-cas/climind/nao.html. 





e) Otros datos  
Durante las simulaciones también se han modificado otros parámetros ecológicos 
incluidos en el modelo: la biomasa acumulada (BA), la migración (Ei), el tiempo de 
alimentación (aij) y la densidad dependiente (Christensen et al., 2004; Walters et al., 
2005). El resto de parámetros iniciales de Ecosim se han mantenido por defecto 
(Christensen y Walters, 2004). 
5.2.5. Simulaciones temporales de gestión 
Por último, una vez calibrado y validado el modelo con los datos disponibles, se han 
realizado simulaciones de gestión de los recursos naturales en la zona de estudio en 
relación con la pesca, sus principales especies objetivo (anchoa, sardina y merluza) y 
con especies vulnerables del ecosistema (tiburones demersales, aves, tortugas y 
cetáceos). Las simulaciones de disminución o aumento de las capturas de especies o 
flotas se han realizado mediante un cambio súbito en los valores del modelo.  
a) Evaluación de la evolución de la actividad pesquera  
Estas se han desarrollado durante 50 años en los que el esfuerzo de pesca sobre 
diferentes grupos funcionales o flotas pesqueras se ha modificado a partir de 2003. En 
este procedimiento se han utilizado las vulnerabilidades (υ) calculadas durante el ajuste 
del modelo y se ha mantenido constante la función ambiental genérica. A continuación, 
se ha analizado la biomasa y captura final respecto a la inicial (Bf/Bi y Cf/Ci).  
Las simulaciones realizadas han sido las siguientes: 
1. Manteniendo las condiciones de explotación de 2003. 
2. Aumento del esfuerzo de pesca en un 50% desde la situación de 2003.  
3. Disminución del esfuerzo de pesca en un 50% desde la situación de 2003 del total y 
por flotas pesqueras. 
4. Suspensión de la actividad pesquera a partir de 2003. 
b) Evaluación de medidas de selectividad  
Además, se han incluido los resultados de varios estudios de selectividad de la flota de 
arrastre en el modelo a partir de 2003 y se han realizado simulaciones de 25 años para 
evaluar el efecto que estas medidas de selectividad podrían tener en los grupos 
directamente afectados y en el ecosistema en general.  
Gracias a varios trabajos realizados en el área de estudio sobre la selectividad del arte de 
arrastre (Sardà et al., 2004, 2005a y 2005b, Proyecto NECESSITY: Sardà, 2005), se ha 
evaluado el impacto que estas medidas de gestión tendrían en un contexto ecosistémico, 
en relación con las especies afectadas por la selectividad y con el resto de grupos 
funcionales. En estos estudios se ha estudiado la selectividad del arte de arrastre: 
a) empleando rejillas separadoras,  
b) utilizado paños de malla cuadrada de 40 mm.  





La luz de malla utilizada actualmente en la pesquería de arrastre es de 40 mm pero es 
rómbica, por lo que cuando se faena, esta luz de malla disminuye notablemente. Los 
resultados obtenidos de los trabajos de selectividad Sardà et al., 2004, 2005a y 2005b, 
Proyecto NECESSITY: Sardà, 2005) se expresan en % de biomasa (kg) capturada 
respecto a la liberada para las diferentes especies estudiadas (merluza, cigala, 
bacaladilla, capellán y brótola). Luego, estos porcentajes se han introducido en el 
modelo como reducción de la fracción de captura de estas especies y mediante la 
simulación se han evaluado estas medidas de selectividad en términos de Bf/Bi y Cf/Ci. 
La ontogenia de las especies se ha considerado en el caso de la merluza, ya que el 
modelo del sur del mar Catalán incluye dos fracciones poblacionales de esta especie. 
Para el resto de especies la reducción de captura por la implementación de medidas de 
selectividad se ha realizado calculando la reducción de captura sobre el total de la 
población inicialmente capturada. 
c) Evaluación de la captura de especies objetivo  
En cuanto a las especies principales, se han escogido la merluza, la anchoa y la sardina 
por su importancia en términos de capturas y se han analizado varias opciones de 
explotación de: 1) anchoa y sardina; 2) merluza juvenil y adulta; 3) anchoa, sardina y 
merluza conjuntamente. 
d) Evaluación de la dinámica de especies vulnerables  
También se ha analizado el estado de explotación de los tiburones demersales, tortugas, 
mamíferos y aves marinas en función de varias opciones de gestión. 
5.3. Resultados 
5.3.1. Simulaciones preliminares 
5.3.1.1. Simulaciones de esfuerzo de pesca y control de flujos tróficos 
Las Figuras 5.4 – 5.6 muestran los resultados de las 6 simulaciones preliminares 
realizadas variando el esfuerzo de pesca y teniendo en cuenta las cuatro situaciones de 
control de flujos tróficos: bottom-up (control de las presas), top-down (control de los 
depredadores), wasp-waist (control de los pequeños pelágicos hacia sus presas y sus 
depredadores) y control mixto (control intermedio entre top-down y bottom-up). 
En términos generales, se puede observar que, al asumir un control trófico de tipo 
bottom-up en el ecosistema, los efectos provocados por una alteración de la actividad 
pesquera son menores a los observados bajo otras situaciones de control de flujos 
tróficos. Las simulaciones bajo situaciones de control de tipo mixto muestran un efecto 
intermedio de la perturbación, mientras que bajo un control de tipo wasp-waist y top-
down  las perturbaciones reproducidas por el modelo son mayores y tienen una duración 
temporal también mayor, observándose igualmente mayores fluctuaciones de biomasa. 
 
 





a) Cierre indefinido de la actividad pesquera 
El cierre indefinido de la actividad pesquera (Figura 5.4) tiene grandes efectos en 
numerosos grupos funcionales del modelo bajo todas las situaciones de control de flujo 
trófico contempladas. El cierre conlleva el cambio del ecosistema hacia un nuevo 
equilibrio, en el que las especies anteriormente explotadas aumentan en biomasa, 
aumentando también la biomasa de sus depredadores y disminuyendo la biomasa de las 
especies presa y especies competidoras.  
Bajo situaciones de control de tipo bottom-up, wasp-waist y mixto la merluza adulta 
(g.f. 19) aumenta de forma exponencial en el modelo. Bajo una situación de control de 
tipo top-down, la merluza aumenta hasta llegar a un máximo (Bf/Bi ≈ 20) y 
posteriormente muestra una tendencia al descenso. Bajo situaciones de control trófico 
de tipo wasp-waist y mixto, la biomasa del rape (15) también aumenta 
exponencialmente, pero se estabiliza cuando Bf/Bi ≈ 30. Así, en el caso del rape y la 
merluza adulta, se observan predicciones anómalas al simular el cierre de la actividad 
pesquera (Figura 5.4). Estas simulaciones son artefactos del modelo, ya que para estas 
especies no se ha establecido un flujo migratorio como sí se ha hecho en el caso de los 
peces pelágicos de tamaño grande y el rorcual común. Además, ambas especies poseen 
pocos depredadores naturales en el ecosistema. Teniendo en cuenta este hecho, al añadir 
una biomasa acumulada anual negativa del 10% en los dos casos el resultado de las 
simulaciones muestra un comportamiento normal (Figura 5.5). 
b) Aumento temporal de la actividad pesquera 
Un aumento del doble del esfuerzo de pesca inicial durante 5 años (Figura 5.6) también 
tiene impactos generalizados sobre el ecosistema que perduran durante toda la 
simulación (45 años) bajo una situación de control trófico de tipo top-down y wasp-
waist, y entre 15 y 20 años en el caso de una situación de tipo bottom-up y mixta.   
En todas las simulaciones se observa una disminución de las especies objetivos de la 
actividad pesquera como la merluza juvenil (g.f. 18) y adulta (g.f. 19), el rape (g.f. 15), 
los salmonetes (g.f. 13) y los peces planos (g.f. 16). Bajo una situación de control de 
flujos tróficos de tipo wasp-waist, la biomasa de la sardina (g.f. 27) muestra también 
una reducción importante y no vuelve a su valor inicial hasta 30-35 años después. Así 
mismo, se observa un aumento de las presas de los grupos funcionales depredadores, 
como el suprabentos (g.f. 5) o los peces bentopelágicos (g.f. 25), y de las especies que 
depredan sobre los descartes pesqueros, como las aves marinas (g.f. 35). Cabe destacar 
que la biomasa del congrio (g.f. 14) aumenta en todas las simulaciones por el descenso 
de sus depredadores (principalmente el rape, g.f. 15). Finalmente, bajo una situación de 
tipo top-down, wasp-waist o de tipo mixta, se observa que la biomasa del plancton 









5.3.1.2. Simulaciones combinadas 
Los resultados de las simulaciones combinadas considerando la pesca, las interacciones 
tróficas y los factores ambientales en función de la captura final/captura inicial (Cf/Ci) 
se encuentran resumidos en la Tabla 5.1. La tabla incluye los resultados de 45 
simulaciones realizadas con Ecosim en las que se ha aumentado el esfuerzo de pesca 
desde 1994 a 2003, se ha incluido una función ambiental genérica o ambas cosas a la 
vez, bajo diferentes situaciones de control de flujos tróficos. En la tabla también se 
incluyen a modo comparativo los datos de Cf/Ci de desembarcos oficiales y los datos de 
Bf/Bi disponibles para la anchoa y la sardina en la zona de estudio. 
Como puede observarse, ninguna de las simulaciones utilizando bien el aumento de 
esfuerzo de pesca bien la función ambiental genérica por si solos reproducen los datos , 
empíricos. Sin embargo, el resultado de las simulaciones dinámicas combinando ambos 
factores y bajo una situación de control de tipo wasp-waist parece reproducir 
notablemente los cocientes de Cf/Ci observados en el sur del mar Catalán desde 1994 a 
2003 para la anchoa y la sardina, así como el total de la captura y también la captura de 
organismos demersales. Por ejemplo, un aumento del esfuerzo de pesca del 20% 
acompañado de una anomalía ambiental del 20% (es decir, que afecta la interacción 
entre los peces pelágicos y sus presas en un 20% durante el período de simulación) 
predice una disminución del desembarco total del 47% (Cf/Ci = 0.53), con una 
reducción del 69% del desembarco de sardina (Cf/Ci = 0.31) y una reducción del 
desembarco del 52% de las capturas de anchoa (Cf/Ci = 0.48), mientras se registra una 
reducción del 13% de los desembarcos de capturas demersales (Cf/Ci = 0.87). Un 
aumento el esfuerzo de pesca del 30% en conjunción con una anomalía ambiental del 
20% proporciona valores similares, con una reducción del desembarco total del 53% 
(Cf/Ci = 0.47) y del desembarco demersal del 15% (Cf/Ci = 0.85), además de una 
reducción del desembarco de anchoa del 56% (Cf/Ci =0.44) y de sardina del 79% (Cf/Ci 
= 0.21).  
Las simulaciones de biomasa de sardina y anchoa (Figura 5.7) muestran también datos 
coherentes con la información disponible en la zona, con una Bf/Bi de la anchoa ≈  0.5 
y una Bf/Bi de la sardina ≈  0.25, siendo la biomasa de sardina menor a la de la anchoa 
en el 2003. Esta situación se ha registrado por primera vez desde que se han realizado 
evaluaciones de biomasa de estas dos especies en la zona de estudio (Quintanilla et al., 
2004; Torres et al., 2004).  
En general, estos resultados muestran que el aumento del esfuerzo de pesca en la zona 
de estudio desde 1994 a 2003 no se habría traducido en un aumento de las capturas bajo 
una situación de control de flujos tróficos de tipo wasp-waist o mixto, ya que un 
aumento del esfuerzo de pesca predice un descenso de las capturas. Sólo bajo un control 
de tipo bottom-up se predicen aumentos pequeños de la captura final, incluso en las 
situaciones dónde no se incluye la función ambiental.  
 





5.3.2. Modelo de equilibrio de masas (1978-1979) 
Una vez realizadas las primeras simulaciones preliminares y con el objetivo de calibrar 
el modelo se ha construido un modelo del sur del mar Catalán representativo de 1978-
1979. Este período ha sido escogido por la disponibilidad de datos y por la dinámica de 
la captura en la zona de estudio (Figura 3.5). 
A continuación se presentan brevemente los datos necesarios para la parametrización 
del modelo, así como el equilibrio y evaluación de los resultados de este segundo 
modelo de equilibrio de masas representativo del sur del mar Catalán en 1978-1979. 
a) Parametrización 
Las biomasas utilizadas para el modelo de 1978-1979 del sur del mar Catalán se 
encuentran recogidas en la Tabla 1 - Anexo IV, comentándose con mayor detalle en el 
Anexo. 
Para los grupos funcionales del modelo cuya biomasa no estaba disponible en los 
últimos años de la década de 1980, se han utilizado los datos de la eficiencia ecotrófica 
(EE) resultantes del modelo de 1994 como dato inicial del modelo 1978-1979; la 
biomasa ha sido estimada bajo la asunción que la fracción de producción utilizada en el 
ecosistema es la misma en ambos períodos de tiempo. Esta asunción se basa en el hecho 
que los métodos de pesca y las relaciones tróficas no deben haber cambiado 
notablemente durante los dos periodos estudiados y ha sido anteriormente asumida en la 
construcción de modelos ecológicos históricos (Pitcher, 2001; Pranovi et al., 2003; 
Neira et al., 2004; Shannon et al., 2004c). Para el rorcual común se ha utilizado la 
biomasa de 1994, ya que este g.f. no experimenta ni mortalidad por pesca ni mortalidad 
por depredación en el área estudiada, por lo que no es posible calcular la biomasa de 
finales de la década de 1970 a partir de los datos de EE. 
Los datos sobre trofismo incluidos en el modelo de 1994 provienen de varios lugares 
del mar Mediterráneo en un espacio de tiempo prolongado. Así, se ha utilizado la base 
de datos de 1994 para el modelo de 1978-1979. Los datos sobre alimento no asimilado, 
P/B, y Q/B, se obtienen también del modelo de base (1994).  
Los datos de desembarco real obtenidos de la Generalitat de Catalunya y el Instituto de 
Ciencias del Mar para 1978-1979 se muestran en la Tabla 2 – Anexo IV. En la tabla 
también se incluyen los datos de descartes. Para estudiar la captura accidental de 
tortugas marinas, aves marinas y cetáceos, se ha tenido en cuenta la captura accidental 
en relación con la captura total de 1994 aplicando dicha relación a la captura establecida 
para 1978-1979.  
b) Equilibrio del modelo y evaluación 
Con los datos presentados se ha procedido a equilibrar el modelo. La Tabla 5.2 muestra 
los datos del equilibrio y evaluación. El modelo inicial no está equilibrado y el grupo 
funcional de la sardina presenta una EE > 1 (EE = 2.319). Para equilibrar el modelo se 





ha substituido la biomasa por el valor de EE que resultó del modelo de 1994 y se ha 
procedido a calcular la biomasa para este grupo funcional.  
La Tabla 5.2 muestra también la relación entre la biomasa de los grupos funcionales 
calculada para 1978-1979 y la biomasa de los g.f. en 1994. Los valores son similares 
entre 1978 y 1994, siendo B1978/B1994>1 en el caso del suprabentos (g.f. 5), los 
decápodos reptantia (g.f. 8), el salmonete (g.f. 13), los peces demersales (3) (g.f. 23), los 
tiburones demersales (g.f. 24) y el grupo de otros peces pelágicos pequeños (g.f. 28).  
- El cociente producción/consumo (P/Q o GE) por grupo funcional se encuentra entre 
0.1 y 0.3, siendo un poco mayor en el caso de organismos de pequeño tamaño 
(zooplancton) y menor en el caso de los grandes depredadores del ecosistema, pero 
siempre menor a 0.6 como postularon Christensen y Pauly (1998). 
- Los valores de respiración/biomasa (R/B) se encuentran dentro de los valores 
aceptables en términos biológicos. 
- El cociente respiración/asimilación de alimento (R/A) es elevado en muchos de los g.f. 
del modelo, pero se encuentra dentro de los valores esperados (<1). 
- Existen siete g.f. cuyo cociente producción/respiración (P/R) es ligeramente superior a 
1 (g.f. 2, 7, 8, 10, 11, 14 y 15), por lo que la producción de estos grupos es alta en 
relación con su respiración. Estos valores nos indican problemas a la hora de estimar la 
biomasa de estos grupos, seguramente subestimada por la metodología empleada. 
- La eficiencia neta de conversión del alimento (NE) es menor a 1 para todos los g.f.  
c) Resultados del modelo (1978-1979) 
A continuación se presentan los resultados básicos del modelo ecológico del sur del mar 
Catalán representativo de 1978-1979. La comparación detallada de estos resultados  con 
los obtenidos para 1994 se presenta en el Capítulo VII. 
El análisis de sensibilidad muestra que, con la variación de +50% a -50% de los 
parámetros iniciales (EE, B, P/B y Q/B) de cada g.f., se obtiene un mayor impacto en 
los resultados (EE y B) del propio grupo y que el modelo es menos sensible a 
variaciones en los resultados de los demás g.f. (Tabla 3 - Anexo  IV). 
La Tabla 5.3 presenta los principales resultados del modelo por grupo funcional. Los 
niveles tróficos fraccionados son similares a los obtenidos en 1994. Cabe destacar, sin 
embargo, que existen diferencias notables en términos de mortalidades por pesca y tasa 
de explotación (F/Z) respecto a 1994. Estos valores son elevados para el rape, los 
tiburones demersales, el congrio, la sardina, los peces planos, la merluza adulta, el 
capellán y la anchoa, además de para los peces demersales varios (1) y (3).  
En la Figura 5.8 se presenta el diagrama de barras de la matriz de impactos tróficos 
combinados. En ella se observan los impactos directos e indirectos que un aumento en 
la biomasa de un grupo funcional tendría en las biomasas de los diversos grupos 
funcionales del ecosistema (Ulanowicz y Puccia, 1990; Christensen et al., 2004). Puede 





verse que varios grupos con TL bajos, como el fitoplancton y zooplancton, los 
invertebrados bentónicos y el detrito, tienen impactos generalizados en la red trófica. La 
sardina, y en menor medida la anchoa, presentan también impactos ampliamente 
distribuidos. Esta figura presenta también el impacto de las flotas pesqueras.  
5.3.3. Calibración del modelo  
A continuación se presentan las series de datos reconstruidas que se han utilizado en la 
calibración del modelo. En general se han encontrado datos suficientes para incluir en 
las simulaciones dinámicas temporales a la anchoa, la sardina, la merluza adulta y la 
merluza juvenil, el jurel, la caballa y estornino, los salmonetes, el rape, los peces planos, 
los tiburones demersales, los peces pelágicos de tamaño grande y las aves marinas. Las 
series de datos de esfuerzo de pesca (arrastre, cerco y palangre) y la mortalidad por 
pesca para la anchoa, la sardina y los peces pelágicos de gran tamaño se han utilizado 
para forzar el modelo. Los datos de biomasas absolutas y relativas han servido para 
compararlas con los datos predichos por el modelo forzado. Seguidamente se presenta el 
procedimiento seguido para ajustar el modelo a los datos disponibles y los resultados y 
evaluaciones obtenidas. 
5.3.3.1. Reconstrucción de series temporales de datos 
a) Esfuerzo de pesca  
Los datos sobre esfuerzo en el Mediterráneo, y por consiguiente en la zona de estudio, 
son escasos. Esta escasez ha restringido el cálculo del esfuerzo a esfuerzo nominal. 
Los datos utilizados para reconstruir la serie temporal de esfuerzo pesquero de la zona 
de estudio provienen de la base de datos sobre tipología de flota por puerto de la 
Secretaría General de Pesca Marítima del Ministerio de Agricultura, Pesca y 
Alimentación. A partir de esta base de datos se han identificado las embarcaciones de la 
zona de estudio y se ha seguido su evolución desde la fecha de su construcción y 
entrada en funcionamiento hasta la clausura de la actividad pesquera. En la Tabla 4 – 6 
del Anexo IV se muestran las embarcaciones incluidas por puerto y por flota pesquera 
(arrastre, cerco y palangre), así como los datos asociados a la embarcación. 
A partir de la base de datos se ha reconstruido la evolución de la actividad desde 1900 
para el arrastre y palangre, y desde 1940 para el cerco, teniendo en cuenta la variación 
del número de barcos, de potencia, tonelaje y días de pesca (Figuras 5.9 – 5.11). Los 
días de pesca, por la escasa información detallada disponible, se han calculado teniendo 
en cuenta los días trabajados por semana y las variaciones debidas a cambios con el 
tiempo, a períodos de veda por flota y a períodos anuales en los que las barcas se 
encuentran en varadero (C. Bas. Com. pers.). En la Tabla 7 – Anexo IV se resumen 
estos criterios para el arrastre y el cerco. Las series temporales de esfuerzo pesquero 
nominal en el caso del arrastre muestran una tendencia al aumento desde 1900 hasta 
inicios o mediados de la década de 1990, y luego una disminución paulatina hasta 2005. 
En cuanto al cerco, el número de barcos aumenta hasta 1992, momento en el que 
desciende hasta 2005. Sin embargo, la potencia y el tonelaje muestran una disminución 





y luego un aumento hasta 2002, disminuyendo después ligeramente. Los datos de 
palangre muestran que la actividad se ha desarrollado básicamente en la zona de estudio 
entre finales de la década de 1970 y principios de 2000, mostrando una tendencia a 
descender desde entonces (Figura 5.11).  
Los datos de esfuerzo se han utilizado desde 1978 para forzar el modelo Ecopath hasta 
2003. Estos datos se incluyen como relativos al año de inicio de las simulaciones (1978 
en nuestro caso), donde el esfuerzo es = 1. Además, y teniendo en cuenta las 
impresiones adquiridas durante la realización de trabajo de campo en los puertos de la 
zona de estudio en relación con la potencia de las embarcaciones de arrastre y los datos 
de las simulaciones preliminares, durante el ajuste del modelo se han incluido también 
tres escenarios de simulación en los que 1) el esfuerzo pesquero relativo a la potencia 
del arrastre se mantiene constante a partir de 1993; 2) la potencia del arrastre aumenta 
continuamente según el aumento relativo desde 1978 (aumento 1); y 3) la potencia del 
arrastre aumenta desde 1993 según el incremento relativo desde 1985 a 1993 (aumento 
2) (Figura 5.12). Esto se debe al hecho de que la potencia máxima permitida para el 
arrastre es de 500 cv, cuando numerosas embarcaciones llevan a bordo potencias de 
1000 y 2000 cv. De las 179 embarcaciones de arrastre están activas en la zona en 2005, 
18 son de nueva construcción (construidas a partir de 2000), por lo que su potencia muy 
probablemente es mayor a la declarada oficialmente. Por ejemplo, en el caso de la 
embarcación Nova Marisim, construida en 2003 y con puerto de base en l’Atmella de 
Mar, la potencia declarada es de 435 cv, mientras que la propia tripulación de la 
embarcación reconoce una potencia de 1000 cv.  
b) Capturas  
Los datos de la serie temporal de capturas pertenecen a la serie temporal 1978-2003 y 
provienen de los desembarcos oficiales (t) de las cofradías de pescadores recogidos por 
el Instituto de Ciencias del Mar (CMIMA-CSIC) (1978-1996) y por la Generalitat de 
Catalunya (1997-2003) (Tabla 8 – Anexo IV). 
Además, se han tenido en cuenta dos problemas relacionados con los datos de sardina y 
anchoa (Figuras 2 y 3 – Anexo IV): los problemas de la venta en lonja de Sant Carles de 
la Ràpita de anchoa bajo el nombre de jurel (1981-2001) y los desembarcos de anchoa y 
sardina procedentes del sur del mar Catalán en el puerto de Vinaròs (1996-2004): 
- Los datos oficiales de la cofradía de Sant Carles de la Ràpita presentan un error 
importante en relación con el desembarco de anchoa y jurel declarado. Durante varios 
años la anchoa capturada con arrastre se registraba como jurel para no superar el límite 
de captura de anchoa impuesto en la zona para el arrastre (S. Tudela y F. Maynou. Com. 
pers.). Analizando los datos de captura de estas dos especies en dicha cofradía, se puede 
observar que efectivamente existe un incremento desmesurado de desembarco de jurel 
en Sant Carles a partir de 1982 no registrado en ninguna otra cofradía del área de 
estudio (Figura 5 – Anexo IV). Así, estos datos se han corregido a partir de este año 
hasta el 2001 comparando la captura anterior de jurel y fijando como límite 1981. El 





sobrante de “jurel” se ha añadido a la anchoa declarada en Sant Carles de la Ràpita 
desde 1982 a 2001. 
- Además, existe desde hace 5-6 años una creciente presión pesquera de la flota de cerco 
de Vinaròs sobre los peces pelágicos de pequeño tamaño, sobre todo sardina y anchoa, 
de la zona del sur del mar Catalán, que existía ya anteriormente de forma ocasional con 
5 o 6 barcas de cerco que pescaban en la zona pero que ha crecido con el tiempo (Figura 
3.5). Según la Generalitat de Catalunya, la captura de anchoa y sardina de esta flota 
foránea no es despreciable, y en la actualidad se estima que el 50-70% del desembarco 
oficial de anchoa y sardina en Vinaròs proviene de la zona del sur del mar Catalán 
(Agustí Rillo, Cofradía de Tarragona. Com. pers.). Así, a partir de 1997 se ha incluido 
esta captura en la serie temporal de ambas especies (Figura 6 – Anexo IV). La captura 
de Vinaròs se ha obtenido a partir de los datos proporcionados por la Generalitat de 
Catalunya (1997-2004).  
La Tabla 9 – Anexo IV muestra la serie temporal de captura total de desembarco (t) por 
grupo funcional en la zona sur del mar Catalán (1978-1979).  
c) Biomasas absolutas y relativas 
Para calibrar el modelo con datos empíricos, es necesario también disponer de datos de 
biomasas, relativas o absolutas.  
1. Biomasas absolutas 
Los datos disponibles de biomasas absolutas son escasos. Sin embargo, se han podido 
reconstruir varias series temporales en el caso de la sardina, la anchoa y las aves 
marinas. Además, existen datos para los grandes pelágicos con relación a todo el 
Mediterráneo que han sido incluidos también en el trabajo. El resto de información 
encontrada es de carácter puntual y en el mejor de los casos cubre únicamente varios 
años de estudio, por lo que no se ha incluido en el presente trabajo. 
-  Serie temporal de de biomasas (t·km-2) de sardina 
Existen datos de evaluaciones de biomasa total de sardina en las costas mediterráneas 
catalanas o áreas mayores del litoral español desde 1983, cubriendo todo el período 
temporal con excepción de 1986-1987. Los datos utilizados (Tabla 10 – Anexo IV) 
corresponden a la aplicación de la prospección acústica y métodos indirectos de 
evaluación de poblaciones (VPA y LCA) en diferentes períodos de tiempo. Se puede 
observar que existen varias evaluaciones en el mismo año, por lo que se pueden 
comparar los valores obtenidos en cada caso. En todos los casos, los valores presentan 
el mismo orden de magnitud y para algunos años los valores son similares (p.ej., 
biomasa para 2001 calculada mediante acústica y VPA). La Figura 7 – Anexo IV 
muestra todos los valores por serie temporal parcial y la serie temporal total 
reconstruida mediante la media de los valores parciales. Esta serie temporal refleja unos 
niveles altos de biomasa de sardina en la década de 1990, mientras la biomasa era baja 
en la década de 1980 y muy baja a partir del 2000. Para los valores anteriores a 1983 en 





la serie temporal de datos se ha utilizado el dato de biomasa calculada por el modelo en 
1978-1979. 
- Serie temporal de de biomasas (t·km-2) de anchoa 
Existen también numerosas evaluaciones de biomasa de anchoa desde 1978 hasta 2003 
provenientes de la zona de estudio o zonas más amplias (Tabla 11 – Anexo IV). Los 
datos pertenecen a la aplicación de varias metodologías de estudio directas (prospección 
acústica, método de producción de huevos) e indirectas (VPA, LCA). Estos datos se han 
corregido en los casos en los que la biomasa evaluada pertenecía a la fracción 
reproductora (12.00-17.5 cm aproximadamente), ya que se ha comprobado que entre el 
41.6% y 57.8% de la biomasa total de la población son de edad 0+ ( ≤ 10.5 cm) (Garcia 
et al., 1994; Pertierra y Lleonart, 1995). Existen también varias estimaciones por 
distintos métodos para algunos años y se observa que todos los datos son del mismo 
orden de magnitud (Figura 8 – Anexo IV). En general, la biomasa de la anchoa muestra 
una tendencia a la baja desde la década de 1980 con una tendencia a la recuperación al 
final de la serie temporal.  
La Figura 5.13 muestra las series temporales reconstruidas de anchoa y sardina a modo 
comparativo. 
- Serie temporal de biomasas (t·km-2) de  atún rojo y pez espada 
Las series temporales de grandes pelágicos (Thunnus thynnus y Xiphias gladius) 
provienen de las evaluaciones del ICCAT relativas al Mediterráneo y Atlántico 
(ICCAT, 2003, en prensa). En el caso del atún rojo, las evaluaciones publicadas 
proporcionan biomasas y capturas desde 1980 hasta 2002 y para el pez espada se 
dispone de datos desde 1985 hasta 2002 (Figura 11 – Anexo IV). La biomasa del atún 
rojo y la captura alcanzaron un máximo a principios de la década de 1990 y han 
decrecido a partir de entonces. El pez espada muestra una biomasa y captura elevada a 
finales de la década de 1980, pero han descendido después notablemente hasta 2002. 
- Serie temporal de abundancia (ind·año-1) y biomasa (t·km-2) de aves marinas 
En el Capítulo III se presentan los datos de aves marinas en la zona de estudio desde la 
década de 1980 hasta 2003 (Tablas 6 – Tabla 8 Anexo III). Estos datos han sido 
utilizados para reconstruir la serie temporal de abundancia de aves marinas y las 
abundancias se han convertido a biomasa mediante el peso medio por individuo (Del 
Hoyo et al., 1992). En la Figura 10 – Anexo IV se muestran los datos utilizados para 
reconstruir la serie temporal. Puede observarse que las poblaciones de aves en la zona 
de estudio han aumentado de manera exponencial desde la década de 1980, en particular 
Larus audouinii, tanto durante el período reproductor como el período invernante.  
2. Biomasas relativas  
Se ha utilizado la captura por unidad de esfuerzo (CPUE) como índice relativo de 
biomasa en el mar (Hilborn y Walters, 1992; King, 1995; Jennings et al., 2001). Las 
unidades de esfuerzo representan la energía empleada por el pescador en la actividad 





pesquera y se emplean como un indicador de la mortalidad por pesca. El hecho de 
calcular diversas unidades de esfuerzo ha permitido trabajar con diversas CPUEs y 
posteriormente se ha analizado qué ajustes del modelo predicen con mayor 
aproximación las diversas medidas de biomasas relativas (Figura 11 – Anexo IV). Las 
CPUEs se han calculado según las diferentes medidas de esfuerzo pesquero disponibles 
y también según los valores de capturas oficiales o corregidas.  
d) Mortalidad por pesca  
En el caso del atún rojo y el pez espada, las evaluaciones desde inicios de la década de 
1980 proporcionan también datos de mortalidad por pesca (F) para estas especies 
(ICCAT, 2003, en prensa). Este dato, a falta de datos alternativos sobre esfuerzo de 
pesca de la flota de curricán, ha sido utilizado para forzar el modelo (Figura 12a – 
Anexo IV). 
Los datos de F para la sardina y la anchoa se han calculado a partir de la captura y la 
biomasa (Figura 12b – Anexo IV). Estos datos muestran un aumento de la mortalidad 
por pesca muy importante para la anchoa durante la segunda mitad de la década de 
1990, y para la sardina desde principio de los 2000. 
5.3.3.2. Ajuste y evaluación de los resultados 
a) Ajustes individuales 
Con anterioridad al ajuste simultáneo del modelo con todas las series temporales de 
datos disponibles, se ha procedido a realizar ajustes preliminares por grupo funcional 
con series de datos para evaluar su bondad e identificar posibles errores en las series 
temporales y el modelo ecológico para 1978-1979. Los datos de biomasas y capturas de 
cada grupo se han combinado con los datos de esfuerzo de pesca (expresado en nº de 
barcos, las 4 modalidades de potencia, tonelaje y días de pesca) y mortalidades 
presentadas en el apartado anterior, teniendo en cuenta la captura oficial y la captura 
corregida. Además se ha ajustado cada simulación en función de las vulnerabilidades y 
una anomalía ambiental genérica. Los datos con un mayor ajuste en función de la suma 
de cuadrados de la regresión (SS) se comentan en el Anexo IV. 
b) Ajustes combinados  
Una vez obtenidos los resultados parciales del ajuste del modelo con las diferentes 
series temporales disponibles, se ha procedido a calibrar el modelo con la combinación 
de todas las series temporales utilizadas anteriormente. En la Tabla 5.4 se muestra la 
información de las series incorporadas y cómo han sido utilizadas, bien para forzar el 
modelo (esfuerzo de pesca y mortalidad por pesca) bien para compararlas con los 
resultados de biomasas y capturas predichos por el modelo. En este caso, únicamente 
los datos de biomasas relativas o absolutas se han utilizado para calcular la suma de 
cuadrados de la regresión (SS) y ver como la modificación de la interacción trófica 
mediante las transferencias de vulnerabilidades (υ) por grupo funcional y la predicción 





de una anomalía ambiental genérica mejoran la predicción de la biomasa y las capturas 
mediante una reducción de SS. 
El mejor ajuste del modelo se ha obtenido con los datos de esfuerzo de pesca 
expresados en potencia (cv) y corregidos para tener en cuenta un aumento proporcional 
del arrastre entre 1993 y 2003 en función del que se ha registrado entre 1979 y 1992. 
Los datos de las vulnerabilidades modificadas se presentan en la Tabla 5.5 y los 
resultados del ajuste final se presentan en la Tabla 5.6. El factor pesca contribuye de 
forma global a explicar en un 7% la variabilidad de las series de datos disponibles de 
biomasas, mientras que la configuración de la red trófica lo hace en un 49-67% y la 
anomalía ambiental en un 4 - 11%. En total se describe el 77-67% de la variabilidad 
total. Además, la anomalía ambiental calculada por Ecosim presenta una probabilidad 
baja de ser descrita por azar (p = 0.001) en ambos procedimientos de ajuste. 
La Figura 5.14 muestra los resultados del ajuste final en relación con las biomasas. En 
general, las biomasas predichas son similares a los datos disponibles de biomasas 
relativas o absolutas utilizados para calibrar el modelo, con las excepciones del jurel y 
de las aves marinas. Además, la biomasa predicha de los peces planos se mantiene 
mostrando grandes fluctuaciones, mientras los datos empíricos sugieren un aumento de 
la biomasa a finales de la serie temporal. Así mismo, el modelo predice una tendencia al 
descenso de la biomasa de jurel en el ecosistema mientras que los datos empíricos 
muestran la tendencia contraria.  
La Figura 5.15 muestra los resultados del ajuste en relación con las capturas. El ajuste 
final es notable para la sardina, la anchoa, los grandes peces pelágicos y en menor 
medida la caballa, los tiburones demersales, la merluza adulta y el rape. Sin embargo, 
puede observarse como para el jurel y el resto de peces demersales (salmonetes, peces 
planos y merluza juvenil) los resultados del modelo no reproducen correctamente los 
datos de capturas disponibles. En cuanto al jurel, los datos empíricos muestran un 
descenso de captura hacia finales de la década de 1980 y principios de la década de 
1990 con una clara recuperación de la captura a continuación, en concordancia con la 
dinámica de la biomasa de este grupo (Figura 5.14). El modelo reproduce esta bajada en 
menor medida.  
En cuanto a las especies de peces demersales, el modelo subestima la captura de estos 
grupos aunque muestra tendencias similares, por ejemplo, señalando un aumento de la 
captura de los peces planos o un descenso en la captura de los tiburones demersales y 
ligeramente también en el caso de la merluza juvenil. Esto puede ser debido a las 
correcciones aplicadas a las capturas oficiales, constantes durante toda la serie temporal. 
Del mismo modo, la fracción que captura procedente de la zona costera menor a 50 m y 
excluida del modelo podría estar subestimada en la corrección de las capturas oficiales. 
La Figura 5.16 muestra los resultados del ajuste de las capturas para las especies 
demersales si se emplean los datos de capturas oficiales. Como puede observarse el 
ajuste mejora para los tiburones demersales, los peces planos, el rape y la merluza 
juvenil, señalando los problemas señalados. 





En la Tabla 5.7 se presentan los resultados del ajuste en término de la suma de 
cuadrados de la regresión (SS) en función de la modificación de estas vulnerabilidades 
por grupo funcional y su contribución teórica a una situación de control de flujos 
tróficos de tipo bottom-up, wasp-waist y top-down: 
1. Los grupos de invertebrados bentónicos son los elementos con una mayor 
contribución al control trófico bottom-up, seguidos por los peces bentopelágicos, los 
cefalópodos bentónicos, los peces demersales, el fitoplancton, la anchoa y el micro- y 
mesozooplancton.  
2. La contribución de los peces demersales varios (1), las gambas, el macrozooplancton, 
la sardina, el congrio, los peces demersales varios (2), y la caballa y estornino al control 
de tipo wasp-waist es notable.  
3. El rape (el depredador apical con mayor nivel trófico en el modelo), el plancton 
gelatinoso, y en menor medida, los peces pelágicos varios, la bacaladilla, la merluza 
juvenil, los delfines, el rorcual común y las tortugas marinas muestran una contribución 
modesta al control de tipo top-down.  
Por otro lado, el ajuste del modelo desde 1978 – 2003 muestra resultados interesantes en 
relación con el resto de grupos funcionales. Las simulaciones predicen un aumento leve 
de la biomasa del plancton gelatinoso (g.f. 4) y un ligero descenso del fitoplancton (g.f. 
1), el suprabentos (g.f. 5) y el macrozooplancton (g.f. 3) al final de la serie temporal 
(Figura 5.17a). También se predice una bajada de la biomasa de los invertebrados 
bentónicos (poliquetos, cefalópodos, cangrejos, cigala, gambas y otros invertebrados 
bentónicos) (Figura 5.17b). El modelo predice el descenso de la biomasa de los grupos 
de peces demersales (1) (g.f. 21), del capellán (g.f. 17) y de la bacaladilla (g.f. 20), y un 
aumento de los peces demersales (2 y 3) (g.f. 22 y g.f. 23) (Figura 5.17c).  
Se observa una tendencia negativa para la biomasa de sardina (g.f. 27), la anchoa (g.f. 
26), el jurel (g.f. 29) y la caballa y estornino (g.f. 30) (Figura 5.14). Este descenso se 
predice correctamente en relación con la biomasa de anchoa desde 1994 a 2003 siendo 
del 29% (Bf/Bi = 0.71), en comparación con los datos empíricos de Bf/Bi = 0.56. El 
modelo predice un descenso de biomasa del 88% desde 1994 a 2003 siendo la Bf/Bi = 
0.12, en comparación con los datos empíricos de Bf/Bi = 0.13-0.27. Los resultados del 
modelo también muestran un descenso del bonito (g.f. 31) y el rorcual común (g.f. 37), 
mientras que las tortugas marinas (g.f. 32) muestran un ligero ascenso relacionado con 
el aumento de los descartes pesqueros. Los peces pelágicos de tamaño pequeño varios 
(g.f. 28) muestran primero un aumento y luego un descenso de su biomasa (Figura 
5.17e). De igual forma, los peces bentopelágicos (g.f. 25) muestran un aumento de  su 
biomasa durante la simulación.  
La Figura 5.18 muestra la captura predicha por el modelo en relación con la captura 
total oficial y corregida (t·km-2) desde 1978-2003. Como puede observarse, la 
reproducción de los datos se ajusta notablemente durante las décadas de 1980 y 1990, 
de mejor forma a los datos corregidos que a los oficiales. Sin embargo, los resultados 





muestran mayores errores en la década de 2000 en la que el modelo predice capturas 
mayores que las registradas. En términos globales, los datos de capturas totales 
muestran un descenso del 48% al 50% desde 1994 a 2003, teniendo en cuenta la captura 
total corregida y la captura oficial desembarcada. El descenso predicho por el modelo 
desde 1994 es del 34%. Éste se debe en gran medida al descenso de las capturas de los 
pequeños pelágicos, que muestran un descenso en las estadísticas de pesca del 70.2% al 
55.4% en el caso de la anchoa y del 72.5% al 52.3% en el caso de la sardina. El modelo 
reproduce también de forma coherente este descenso de las capturas los pequeños 
pelágicos en el área de estudio, siendo el descenso predicho de anchoa desde 1994 a 
2003 del 48% y el de sardina del 53%. En particular, la anchoa muestra un descenso 
paulatino de captura desde 1978 hasta 2000, momento en que se observa una leve 
recuperación.  
La Figura 5.19 muestra a modo de ejemplo los valores predichos de mortalidades totales 
(Z) para algunos grupos funcionales desde 1978 al 2003. Estos valores están en función 
de la intensidad de pesca, la depredación natural y las condiciones de alimentación y 
varían considerablemente con el tiempo. En el caso de la merluza adulta (g.f. 19), la 
sardina (g.f. 27), los salmonetes (g.f. 13) y los peces planos (g.f. 16) la Z muestra un 
aumento notable durante los 26 años de simulación. En cuanto a la merluza juvenil (g.f. 
18) y los peces bentopelágicos (g.f. 25), se puede observar que Z disminuye.  
La Figura 5.20a presenta los valores de la mortalidad por depredación (M2) para la 
merluza juvenil en función de sus depredadores principales (rape, merluza adulta y 
delfines) y la Figura 5.20b muestra la variación de preferencia de presas de la merluza 
juvenil con el tiempo. La M2 para la merluza juvenil disminuye debido a un descenso 
en la mortalidad producida por el rape y la merluza adulta, cuyas biomasas bajan y 
cuyas mortalidades suben. Esto explicaría el descenso de mortalidad total de merluza 
juvenil que se observa en la figura anterior. Al mismo tiempo, el modelo predice un 
aumento en la preferencia de la merluza juvenil hacia una de sus presas, los peces 
bentopelágicos, ya que la biomasa de éstos aumenta en el ecosistema, mientras la 
importancia del resto de presas disminuye. Así, parece que los depredadores de la 
merluza juvenil descienden, al mismo tiempo que lo hacen sus presas que también son 
presa de depredadores que ven reducida su biomasa por la actividad pesquera, sobre 
todo los peces bentopelágicos.  
c) Función ambiental genérica 
La anomalía ambiental descrita por el ajuste del modelo puede interpretarse como un 
factor multiplicativo del cociente inicial producción/biomasa (P/B) del fitoplancton en 
1978-1979 (Figura 5.21). La anomalía decrece con el tiempo, presenta fluctuaciones 
interanuales grandes y es significativa (p = 0.029).  
A continuación se ha investigado la posible correlación de esta anomalía ambiental con 
los factores ambientales claves: la temperatura del agua (media anual y media anual 
móvil, ºC), la descarga del río Ebro (media anual hm3·año-1), el índice de mezcla de 
agua (media anual, km3·hora-3) y el índice NAO anual. La correlación entre pares de 





variables ha mostrado la relación lineal entre varias variables independientes como las 
medidas de temperaturas en el Estartit y en Tarragona. Además, el test de normalidad de 
Kolmogorov-Smirnov y el test de Shapiro-Wilk indica que todas las variables presentan 
una distribución normal (p > 0.05).  
Así, se ha analizado la correlación de la función ambiental con estas variables mediante 
los coeficientes de correlación de Pearson (Tabla 18 – Anexo IV). Los resultados no 
muestran correlaciones significativas. Sin embargo, la correlación entre la anomalía 
ambiental y el índice NAO anual es alta (p = 0.051), seguida también por la correlación 
entre la anomalía y la temperatura (p = 0.073).       
Posteriormente se ha realizado una regresión lineal múltiple con el objetivo de analizar 
la relación entre varias de las variables independientes (temperatura, descarga de agua 
del río Ebro, índice de mezcla, índice NAO) y la anomalía ambiental. Los resultados de 
varias combinaciones posibles han identificado tres regresiones lineales múltiples 
significativas (Tabla 19 – 21, Anexo IV). 
1. Regresión lineal múltiple con dos variables independientes: el índice NAO y la 
temperatura superficial en Tarragona (ºC) (expresada como media anual móvil de 10 
años). El resultado de la regresión ha resultado ser significativo (p = 0.005), aunque la 
bondad del ajuste es baja (R2 = 0.381). Sin embargo, las dos variables (índice NAO y Tª 
superficial) y la constante de la regresión son significativas (p = 0.003, p = 0.003 y p = 
0.008, respectivamente). La ecuación obtenida es: 
Anomalía ambiental = 7.939 – 0.224 · Índice NAO  – 0.369 · Temperatura 
2. Regresión lineal múltiple con tres variables independientes: el índice NAO, la 
temperatura superficial en Tarragona (ºC) (media anual móvil de 10 años) y la descarga 
de agua del río Ebro (hm3·año-1). El resultado de la regresión ha resultado ser 
significativo (p = 0.009) y la bondad del ajuste es mayor (R2 = 0.486). Las dos primeras 
variables (índice NAO y Tª superficial) y la constante son significativas (p = 0.002, p = 
0.010 y p = 0.004, respectivamente), aunque la tercera variable (descarga de agua) no es 
significativa (p = 0.062)  La ecuación obtenida es: 
Anomalía ambiental = 8.989 – 0.268 · Índice NAO  – 0.414 · Temperatura– 
2.1·10-5 · Descarga  
3. Regresión lineal múltiple con cuatro variables independientes: el índice NAO, la 
temperatura superficial en Tarragona (ºC) (media anual móvil de 10 años), la descarga 
de agua del río Ebro (hm3·año-1) y el índice de mezcla (m3·s-3). El resultado de la 
regresión es también significativo (p = 0.038) y la bondad del ajuste es mayor (R2 = 
0.573). Las dos primeras variables (índice NAO y Tª superficial) y la constante son 
significativas (p = 0.004, p = 0.020 y p = 0.013, respectivamente), aunque la tercera y la 
cuarta variable (descarga de agua y índice de mezcla) no lo son (p = 0.191 y p = 0.255)  
La ecuación obtenida es: 





Anomalía ambiental = 13.921 – 0.317 · Índice NAO – 0.670 · Temperatura – 
1.62·10-5 · Descarga – 2.25·10-5 · Índice de mezcla 
El gráfico P-P de regresión del residuo tipificado muestra una distribución normal. La 
representación de los valores de anomalía ambiental observados respecto a los ajustados 
por los modelos muestra un buen ajuste. Además, la representación de dispersión de los 
valores residuales estudentizados y de los valores predichos estandardizados no muestra 
ninguna tendencia clara en su distribución, por lo que se prueba la hipótesis de 
normalidad de los residuos, concluyendo que existe una varianza constante e 
independencia. Además, el estadístico de Durbin-Watson (valores de 2.514, 2.581 y 
2.346) señala que los residuos no muestran correlación y elimina la hipótesis de que los 
residuos estén influenciados por el valor de una observación anterior (Anexo IV). 
Estos modelos sugieren que el índice NAO y la temperatura superficial del agua (ºC) 
tienen un impacto importante sobre los procesos de producción en la zona del sur del 
mar Catalán. Existe una relación inversa entre la anomalía ambiental y estas dos 
variables, es decir, cuando la anomalía aumenta, que significa que la producción del 
fitoplancton respecto a la situación de partida (1978-1979) es mayor, el índice NAO y la 
temperatura superficial bajan. A su vez, también lo hacen la descarga del río Ebro y el 
índice de mezcla en menor medida. 
5.3.4. Simulaciones de gestión de los recursos naturales 
Finalmente, y a partir del modelo ecológico del mar Catalán ajustado y validado, se han 
desarrollado simulaciones dinámicas para analizar algunos aspectos de la gestión de los 
recursos marinos en el sur del mar Catalán.  
5.3.4.1.  Evolución de la actividad pesquera 
a) Mantenimiento de las condiciones de explotación de 2003 
En la Figura 5.22a se muestra la evolución del ecosistema desde 2003 si la presión 
pesquera se mantuviera constante durante un período de 50 años. Se observa un 
aumento y estabilización de la biomasa de los peces bentopelágicos (grupo funcional 
25) con Bf/Bi ≈  9. La biomasa de Larus audouinii aumenta y se estabiliza, como lo 
hacen también el congrio, los delfines y los peces demersales varios (2). Aumentos 
menores se registrarían para las biomasas de gambas, la anchoa, el plancton gelatinoso, 
los peces pelágicos de gran tamaño y el jurel. En contraposición, la merluza adulta, la 
sardina, los tiburones demersales y el capellán muestran un descenso notable de 
biomasa al final de la simulación, mientras que la biomasa del bonito, el rorcual común, 
los peces demersales varios (3), el macrozooplancton, la cigala, el rape, la merluza 
juvenil y la caballa también decrece.  
b) Aumento del esfuerzo de pesca en un 50% desde 2003 
Un aumento del esfuerzo de pesca en un 50% desde 2003 y durante 50 años tendría 
fuertes impactos sobre el ecosistema (Figura 5.22b) similares a los que se observan 
durante la simulación del mantenimiento de la situación de explotación en 2003. Se 





observa un mayor aumento de la biomasa de los peces bentopelágicos, de los peces 
pelágicos varios, las gambas, L. audouinii, los peces demersales varios (2), el plancton 
gelatinoso, la anchoa, los peces pelágicos de gran tamaño y el jurel. Sin embargo se 
predice un aumento de la biomasa de suprabentos y de la cigala, contrariamente a lo 
observado con anterioridad. Decrecen la merluza adulta, la sardina, los tiburones 
demersales y el capellán, que muestran una biomasa ≈  0 al final de la simulación. El 
bonito, el rorcual común, los peces demersales varios (3), el macrozooplancton, el rape, 
la merluza juvenil, los cefalópodos bentopelágicos y la caballa y estornino muestran 
también una tendencia decreciente.  
c) Descenso del  esfuerzo de pesca en un 50% desde 2003 
Si disminuye el esfuerzo de pesca un 50% (Figura 5.22c), los peces bentopelágicos 
aumentan considerablemente también, pero lo hacen de menor forma a las dos 
situaciones anteriores, y también aumentan los peces pelágicos varios. A su vez, 
aumenta la biomasa del congrio, los peces demersales varios (2) y (3), los delfines, la 
anchoa, el plancton gelatinoso, los peces pelágicos de gran tamaño, las gambas y el 
rape. En contraposición, la merluza adulta, los tiburones demersales, el capellán y la 
sardina muestran una biomasa muy baja en el ecosistema, y las aves marinas y las 
tortugas también bajan por su dependencia parcial del descarte como alimento. El 
capellán, La cigala, aunque presenta niveles bajos de biomasa, muestran una tendencia a 
la recuperación de su biomasa durante la simulación. 
d) Eliminación de la actividad pesquera a partir de 2003 
Cuando se simula el cierre permanente de la actividad pesquera, se observa que el 
ecosistema alcanza un nuevo equilibrio al cabo de aproximadamente 20 años (Figura 
5.22d y 5.22e). Numerosos grupos funcionales ven incrementada de forma notable su 
biomasa en el ecosistema, como el capellán, los tiburones demersales, los delfines, el 
congrio, la cigala, el rape, la anchoa, otros peces pelágicos de pequeño tamaño, peces 
demersales varios (3), los peces pelágicos de gran tamaño, el jurel, la caballa y el 
estornino y la bacaladilla. Se observa un descenso pronunciado de los peces 
bentopelágicos, los peces demersales varios (2) y L. audouinii. En paralelo, la sardina, 
las gambas y las tortugas marinas muestran un descenso de biomasa importante. 
5.3.4.2.  Evaluación de medidas de selectividad 
Los datos de la implementación de los sistemas selectivos de malla cuadrada y rejillas 
separadoras disponibles para la zona de estudio (Proyecto NECESSITY: Sardà, 2005) 
se muestran en la Tabla 22 – Anexo IV. En ella se incluyen también los datos de 
selectividad de la malla de 40 mm que actualmente se utiliza. Los datos disponibles 
hacen mención a la biomasa (kg) liberada de merluza, bacaladilla, capellán y brótola al 
implementar estas medidas selectivas en el arte de arrastre. Estos datos han sido 
utilizados para las simulaciones con Ecosim que se han desarrollado mediante el 
descenso de la captura de estas especies. La evaluación del resultado de dicho descenso 
se ha calculado en función de la captura y biomasa a los 25 años. 





Los resultados de selectividad empleando un paño de la malla cuadrada muestran un 
aumento mayor en el ecosistema de la biomasa de las especies liberadas (merluza 
juvenil, capellán, bacaladilla y brótola, esta última perteneciente al grupo de peces 
demersales (1)) (Figura 5.23a). El aumento es también elevado para el capellán, seguido 
de la bacaladilla y los peces demersales (1). La merluza juvenil aumentaría su biomasa 
en un 11% y la merluza adulta en un 7%. También se produciría un aumento de la 
captura de todos estos grupos, menos para la merluza juvenil, y también en términos 
generales pero de menor magnitud que en el primer caso. La implementación de rejillas 
separadoras supondría el mayor aumento de biomasa en el ecosistema y de la captura 
global. Puede observarse un aumento de la biomasa de todos los grupos liberados, y de 
la merluza adulta y la anchoa. La captura también sería mayor para todos los grupos con 
excepción de la merluza juvenil y la bacaladilla, que ven reducida su captura (Figura 
5.23b) (los valores se recogen en la Tabla 23 – Anexo IV). 
5.3.4.3. Captura de especies objetivo 
a) Explotación de la anchoa y la sardina  
El modelo predice una mayor captura y biomasa de anchoa a partir de 2003 hasta 
alcanzar un nuevo equilibrio, mientras que la biomasa y captura de sardina tiende a 
valores mínimos en el ecosistema si se mantiene constante la situación de explotación 
de 2003 (Figura 5.24a). Simulando un 50% de descenso en las capturas de ambas 
especies, el modelo muestra una recuperación de la sardina y una menor biomasa de 
anchoa, aunque ambas especies se mantendrían con una biomasa alta (Figura 5.24b). Si 
las capturas de ambas especies aumentaran en un 50%, el descenso observado en la 
biomasa de la sardina sería intenso mientras que la biomasa de anchoa mostraría niveles 
superiores (Figura 5.24c).  
b) Explotación de la merluza  
La biomasa tanto de merluza adulta como de merluza juvenil desciende desde 1978 
hasta 2003 y los niveles alcanzados en 2003 se mantienen bajos si se prosigue con la 
presión pesquera de 2003 durante 50 años (Figura 5.25a). Además, con las simulaciones 
de selectividad del arrastre se ha visto que el escape de biomasa de merluza juvenil tiene 
un efecto positivo sobre ambas fracciones de biomasa juvenil y adulta.   
Nuevas simulaciones dinámicas permiten evaluar qué impacto tendría la reducción total 
de la captura de merluza juvenil en la merluza adulta y en el resto del ecosistema. La 
merluza juvenil (grupo definido como merluza ≤  25 cm) se compone prácticamente de 
tallas ilegales, ya que la talla mínima para esta especie es de 20 cm en el mar 
Mediterráneo. Los resultados de la eliminación de la pesca de esta fracción de merluza 
muestran un incremento de la biomasa de juvenil y adulta del 41% y 53% 
respectivamente 53% (Figura 5.25b).  
Si además se reduce la captura de merluza adulta un 50%, se obtiene un ligero aumento 
de la biomasa de merluza adulta y un resultado similar respecto a la biomasa de la 
merluza juvenil (Figura 5.25c). Las simulaciones ponen de manifiesto que es bajo una 





reducción del 85% de la captura de adultos y la eliminación de la captura de juveniles 
cuando se observarían mayores incrementos de biomasa en el ecosistema, en el que la 
biomasa de juveniles y adultos en el mar aumenta en un 52% y 89% desde 2003, 
respectivamente, mientras que la captura final de adultos aumentaría un 12% (Figura 
5.25d). Los resultados de estas simulaciones en otros grupos funcionales muestran que, 
en el caso de los peces bentopelágicos, la reducción de su biomasa en el ecosistema 
debida al aumento de la depredación de la merluza es notable. Sin embargo, no parece 
que el aumento de biomasa de merluza en el mar pudiera tener impactos negativos 
importantes sobre la biomasa y captura de anchoa y sardina (Figura 5.25e). 
c) Explotación conjunta de merluza, anchoa y sardina 
Con los resultados de las simulaciones anteriores se puede analizar conjuntamente la 
mejor opción para favorecer niveles altos de biomasa en el mar y de captura de las 
especies objetivo de merluza, anchoa y sardina, a la vez que se puede observar qué 
efectos puede tener esta situación sobre otros grupos funcionales. En la Figura 5.26a se 
muestran los resultados en términos de biomasa que tendría una reducción de captura de 
merluza adulta del 50%, la eliminación de la captura de juveniles de merluza y la 
reducción de la mortalidad por pesca de la sardina y la anchoa en un 25%. Los peces 
bentopelágicos y las gambas muestran un descenso de su biomasa, mientras que la 
anchoa, la sardina, la merluza y el rape muestran un aumento respecto a 2003. 
La Figura 5.26b muestra los resultados de la simulación teniendo en cuenta una 
reducción general de la captura de la merluza adulta del 85%, la eliminación de la 
captura de juveniles, la reducción de la captura de tiburones demersales en un 50% y un 
25% de reducción de captura del resto de especies capturadas. La biomasa de numerosas 
especies capturadas aumenta, mientras la biomasa de los peces bentopelágicos, las 
gambas y el zooplancton gelatinoso disminuyen. 
La Figura 5.26c muestra los resultados teniendo en cuenta algunas recomendaciones de 
gestión generales de los peces demersales y bentónicos. En este caso se ha reducido la 
tasa de explotación F/Z = 0.8, máximo recomendado para los estocs demersales (Mertz 
y Myers, 1998; Rochet y Trenckel, 2003). Al mismo tiempo se ha tenido en cuenta la 
eliminación del 80% de la captura de la merluza juvenil (asumiendo que un 20% es 
capturado de forma inevitable como captura accidental). Se ha reducido el cociente de 
explotación de la sardina a F/Z = 0.5 y el de la anchoa se ha mantenido por debajo de 
este valor, que es el máximo recomendado para la explotación sostenible de los peces 
pelágicos de tamaño pequeño (Patterson, 1992; Rochet y Trenkel, 2003). En este caso 
se observa una reducción en la biomasa de los peces bentopelágicos y el plancton 
gelatinoso, mientras que la biomasa de la merluza juvenil y adulta, la anchoa y la 
sardina aumenta.  
5.3.4.4. Dinámica de especies vulnerables 
En el desarrollo de simulaciones dinámicas se pueden también analizar las trayectorias 
de biomasa de especies no objetivo de la actividad pesquera que se capturan 





accidentalmente, como son los tiburones demersales, las tortugas, los mamíferos y aves 
marinas.  
Si la presión pesquera desde 2003 se mantiene constante durante 50 años la biomasa de 
los tiburones demersales y el rorcual común muestran una tendencia al descenso, 
principalmente por la actividad pesquera en el primer caso y el descenso de 
macrozooplancton en el segundo caso (Figura 5.27a). La gaviota de Audouin y los 
delfines mostrarían un aumento de sus biomasas por un aumento de sus presas, 
principalmente el grupo de pequeños pelágicos varios, la anchoa, los peces 
bentopelágicos y los descartes pesqueros.  
Si se experimentara un aumento del esfuerzo de pesca en un 50% (Figura 5.27b), los 
resultados son parecidos a los anteriores. Sin embargo, la gaviota de Audouin muestra 
un aumento menor de su biomasa, posiblemente por una reducción de sus presas en el 
ecosistema, no compensada con un aumento del descarte. La biomasa de las tortugas 
marinas también desciende en relación con el descenso de presas y el aumento de su 
mortalidad.  
Si la actividad pesquera se redujera un 50% (Figura 5.27c), el modelo predice un 
descenso notable de la biomasa de la gaviota de Audouin porque el descarte representa 
un porción importante de la dieta de esta especie, y también se reduce la biomasa del 
grupo mixto de otras aves y las tortugas marinas. Los delfines aumentarían su biomasa 
posiblemente por el aumento de sus presas y el descenso de la mortalidad por pesca. Si 
se elimina el descarte de la dieta de tortugas y aves marinas, simulando el cambio de 
comportamiento alimentario al reducirse el aporte de descartes, las predicciones 
muestran un aumento de todos los grupos funcionales al reducirse la pesca un 50% 
(Figura 5.27d). Esto puede deberse a que se produce también un aumento de presas en 
el ecosistema y una reducción de la mortalidad por pesca. La biomasa de los peces 
bentopelágicos se reduciría notablemente por el incremento de depredación sobre ellos 
en ambas simulaciones.  
5.4. Discusión  
5.4.1. Simulaciones preliminares 
Los resultados de las simulaciones dinámicas preliminares muestran que, bajo 
situaciones de control de tipo bottom-up, los efectos de la actividad pesquera son 
menores que bajo situaciones de tipo mixto, wasp-waist y top-down. Esto es debido a 
que, bajo una situación de tipo bottom-up, el ecosistema esta controlado por la 
disponibilidad de alimento y las perturbaciones causadas por la pesca no se propagan 
tan rápidamente como en el caso de una situación de tipo wasp-waist, en la que la 
competencia por el alimento es menor y los componentes del ecosistema responden con 
mayor prontitud a un cambio en la presión pesquera. Bajo la hipótesis de tipo top-down, 
dónde la depredación sería el factor principal que controla el ecosistema, la respuesta de 
los grupos funcionales es grande, ya que la pesca tiene un impacto directo sobre las 
relaciones de depredación del ecosistema (Mackinson et al., 1997).  





De este modo, los resultados del impacto de la pesca sobre el ecosistema son muy 
diferentes en función del tipo de control de flujo trófico que se defina. Es 
imprescindible entender como funciona el ecosistema del sur del mar Catalán en 
relación con el control interno entre sus componentes para poder evaluar correctamente 
los efectos del impacto de la actividad pesquera. Estos resultados son similares a los 
obtenidos en anteriores trabajos (Mackinson et al., 1997; Cury et al., 2000; Shannon et 
al., 2000 y 2004c; Bundy, 2001). 
Las simulaciones preliminares dinámicas combinadas muestran que un aumento del 
esfuerzo de pesca por si solo no puede reproducir la dinámica de la captura y de la 
biomasa que se conoce del ecosistema estudiado entre 1994 y 2003. Estos datos 
tampoco se reproducen con la aplicación de una función ambiental genérica. 
Únicamente con la combinación de ambos factores y bajo la asunción de un control de 
flujo trófico de tipo wasp-waist de los peces pelágicos de tamaño pequeño se reproduce 
la dinámica de las capturas y la biomasa. Esto pone de relieve la importancia de la 
actuación sinérgica del los factores antropogénicos y los factores ambientales en la 
dinámica de los recursos marinos del área de estudio, como se ha observado 
previamente en el mar Negro y en el afloramiento de Benguela (Daskalov, 2002; 
Shannon et al., 2004c).  
5.4.2. Modelo de equilibrio de masas (1978-1979) 
El modelo ecológico del sur del mar catalán en 1978-1979 representa el punto de partida 
para desarrollar el procedimiento de validación.  
Los datos de partida para finales de la década de 1970 son más escasos que en 1994, por 
lo que el procedimiento de parametrización del modelo comporta una serie de 
limitaciones. Por ejemplo, como las biomasas de muchos grupos es desconocida en 
1978-1979, éstas son en la mayoría de los casos el resultado de la adopción de EE1978-79 
= EE1994 y posiblemente están subestimadas respecto a 1994, en concordancia con los 
resultados del cociente de producción/respiración (P/R). En este caso la biomasa se 
calcula a partir de los datos sobre depredación natural y capturas y el límite superior lo 
determina la buena caracterización de estos dos factores. Los problemas en la 
estimación de las biomasas son evidentes para el congrio y el rape, con una P/R = 1 y 
una biomasa sustancialmente menor a la de 1994. En el caso de los salmonetes, para los 
que se tienen datos de biomasa de 1978-1979, la Bf/Bi = 3.9, mostrando una mayor 
biomasa a finales de de década de 1970.  
Sin embargo, estos problemas iniciales no tienen un gran impacto sobre los resultados 
posteriores de ajuste y calibración del modelo, ya que inicialmente se han utilizado dos 
versiones del modelo de 1978-1979 para analizar los datos del ajuste (datos no 
presentados). La segunda versión se ha realizado utilizando B1978-79 = B1994 y dejando 
que el modelo calculara las EEs y sus resultados han sido muy similares a los de la 
primera versión (EE1978-79 = EE1994) aunque presentaban mayores problemas a la hora de 
equilibrar el modelo.  





En términos generales, el modelo ecológico representativo de 1978-1979 presenta un 
ecosistema dominado por los TL bajos y con niveles de explotación elevados, aunque 
menores al de 1994.  
5.4.3. Calibración del modelo  
a) Series temporales de datos 
Las series temporales de datos ambientales y biológicos son escasas en la zona de 
estudio, como ya se ha indicado anteriormente para el resto del mar Mediterráneo 
(CIESM, 2002 y 2003). Sin embargo, la búsqueda, análisis e integración de la 
información disponible ha permitido reconstruir o identificar varias series históricas de 
interés para la calibración del modelo. 
La escasez de datos de biomasas absolutas ha comportado el uso de la captura por 
unidad de esfuerzo (CPUE) como un índice de abundancia relativa de biomasa en el mar 
para varias especies, una medida que presenta numerosos problemas asociados a la 
actividad pesquera y al comportamiento del recurso (Hilborn y Walters, 1992; King, 
1995; Jennings et al., 2001). Por los problemas que conlleva su uso, estos datos han sido 
utilizados lo mínimo posible y no se han usado para forzar el modelo o para derivar 
series temporales de mortalidad por pesca como en otras aplicaciones realizadas con 
Ecosim hasta la fecha (Christensen y Walters, 2004; Shannon et al., 2004a).  
Las series temporales reconstruidas de esfuerzo de pesca muestran la evolución desde 
inicios de la década de 1990 hasta el 2005 y ponen de manifiesto el notable desarrollo 
pesquero de la zona del sur del mar Catalán, comparable al ya descrito en la costa norte 
catalana (Bas et al., 2003). Sin embargo, aunque la base de datos utilizada para esta 
reconstrucción no incluye datos de las embarcaciones existentes anteriores a 1900 o 
construidas a principio de siglo, éstas debían ser abundantes (Bas et al., 1955) por lo 
que las series reconstruidas subestimarían el esfuerzo a inicios de siglo. Sin embargo, 
los datos de la serie concuerdan con la evolución de la actividad pesquera en Cataluña y 
Valencia desde la década de 1940 hasta mediados de la década de 1980 presentados en 
Martín (1991).  
Además, los resultados de las simulaciones combinadas preliminares y los resultados 
del ajuste posterior del modelo están en concordancia con la percepción generalizada de 
que el esfuerzo real de pesca en la zona de estudio ha aumentado hasta la actualidad, 
aunque el esfuerzo nominal haya disminuido en los últimos años (Bas et al., 2003). Así 
pues, esta reconstrucción subestima también la potencia de la pesca en los últimos años 
de la serie temporal. De hecho, durante el ajuste del modelo, el esfuerzo de pesca que 
mejor reproduce los datos empíricos es el relacionado con los datos de potencia (cv) 
corregida considerando un aumento de la potencia del arrastre desde 1993 proporcional 
al aumento experimentado anteriormente desde 1979 o 1985, seguido por el esfuerzo de 
pesca expresado en tonelaje de registro bruto (t). Cabe tener presente que en 1979 se 
reguló la potencia máxima permitida en los barcos de arrastre en el mar Mediterráneo 
español en un máximo de 500 cv para buques de nueva construcción (BOE 20-11-79). 





En la actualidad existe una limitación a 500 cv por embarcación, pero esta normativa es 
poco respetada por el sector pesquero y poco controlada por la administración (Bas et 
al., 2003).  
b) Ajuste y evaluación de los resultados 
Resultados generales 
En términos generales, los resultados finales del ajuste y calibración del modelo 
ecológico muestran que una fracción importante (67-77%) de la variación de los 
recursos marinos con datos suficientes para ser evaluados puede ser explicada teniendo 
en cuenta la pesca, la configuración de la red trófica y la variación ambiental. Además,  
la combinación de los tres factores explica mejor la dinámica de los recursos marinos. 
La reproducción de la dinámica temporal es importante, ya que los modelos ecológicos 
recogen numerosos parámetros iniciales que pueden estar asociados a un error elevado. 
Su calibración y ajuste con datos empíricos constituye un paso adelante en la validación 
de esta metodología y en su posterior utilidad como herramienta de gestión de los 
recursos marinos (Christensen y Walters, 2004; Walters y Martell, 2004).  
Un resultado fundamental de este capítulo es que, aunque se ha asumido que el mar 
Mediterráneo es un ecosistema explotado que se mantienen estable a la pesca debido a 
su larga historia de explotación (Caddy, 1997), este trabajo muestra que el sur del mar 
Catalán ha experimentado cambios importantes en su estructura y funcionamiento desde 
1978 hasta 2003 debidos al nivel de explotación elevado.  
El ajuste del modelo muestra que la configuración de la red trófica es un factor 
fundamental a la hora de predecir la dinámica de los recursos marinos del sur del mar 
Catalán, como se ha observado en otros lugares (Shannon et al., 2004c; Walters y 
Martell, 2004; Walters et al., 2005). Es necesario pues tener en cuenta las relaciones 
tróficas en los estudios y llevar a cabo una gestión ecológica de las pesquerías en el mar 
Mediterráneo, ya que la actividad pesquera puede afectar a todo el ecosistema mediante 
la modificación de las relaciones tróficas establecidas (Christensen, 1996).  
La pesca representa un factor importante en la dinámica de los recursos marinos del sur 
del mar Catalán. Los resultados muestran la importancia del factor pesca en el caso de la 
merluza, la sardina, la anchoa, los peces pelágicos de tamaño grande, los tiburones 
demersales y, en menor medida, el jurel, la caballa y el estornino.  
El ajuste del modelo reproduce la disminución de la biomasa y la captura de varios 
grupos funcionales explotados desde 1978 a 2003. En este sentido se observan dos 
patrones temporales: una disminución paulatina de la biomasa a medida que la 
pesquería de desarrolla, como es el caso de la merluza adulta y los tiburones demersales, 
o una dinámica más compleja donde se observan patrones cíclicos que indicarían una 
mayor complejidad del patrón de explotación (Hilborn y Walters, 1992), como es el 
caso de varios grupos de peces demersales y pelágicos. En el primer caso, el modelo 
reproduce fácilmente estos patrones mediante la variación de las interacciones tróficas y 





el factor pesca, mientras que en el segundo caso ha sido necesario considerar otros 
factores, como los ambientales. 
Las capturas predichas por el modelo desde 1978 a 2003 son coherentes con los datos 
disponibles, ya que predice una disminución de la captura desde 1994 a 2003, aunque 
menor al que indican las estadísticas de pesca. Esto puede relacionarse con la calidad de 
los datos de captura en la zona de estudio o con los datos estimados de biomasas y de 
mortalidad por pesca para la anchoa y la sardina, las especies que presentan una mayor 
captura en la zona de estudio. La mortalidad por pesca estimada para estas dos especies 
(a partir de su biomasa y su captura) es muy elevada en años en que las estimaciones de 
biomasas son bajas, y la captura predicha por el modelo en estos años es elevada.  
Control de flujos tróficos  
En el caso de la sardina se ha descrito un control moderado de tipo wasp-waist, lo que 
está en concordancia con la importancia de los peces pelágicos de tamaño pequeño de 
varios ecosistemas previamente estudiados dónde estas especies juegan un papel 
fundamental en el funcionamiento de las redes tróficas (Rice, 1995; Bakun, 1996; Cury 
et al., 2000). Sin embargo, contrariamente a lo esperado, la anchoa muestra una menor 
contribución al control de tipo wasp-waist y se puede relacionar con el control de tipo 
bottom-up. Estos resultados son similares a los obtenidos en ecosistemas tropicales de 
producción baja (Duarte y García, 2004). Cabe destacar que el sur del mar Catalán se 
sitúa entre un ecosistema templado cálido y subtropical (Raymont, 1980) y presenta 
limitaciones en su producción primaria (Bosc et al., 2004). Los pequeños pelágicos 
jugarían un rol importante en el ecosistema, ya que un cambio en su biomasa se 
propagaría rápidamente hacia la parte superior del ecosistema a través de sus 
depredadores. Sin embargo, el impacto de este cambio sobre los niveles bajos del 
ecosistema sería menor.  
Los resultados relativos al control de tipo bottom-up ponen de relieve la importancia de 
los invertebrados bentónicos y pelágicos, los peces pelágicos de tamaño pequeño y los 
peces bentopelágicos. La variación de la biomasa de estos grupos tendría un impacto 
notable en la dinámica de sus depredadores (Cury et al., 2001).  
Los resultados muestran también que el control de tipo top-down es modesto, lo que es 
coherente con el nivel de explotación del ecosistema (Margalef, 1985; Bas et al., 1985) 
y con los resultados obtenidos en el Capítulo IV. El rape es el único depredador apical 
con una importancia relativa en términos de control de tipo top-down, mientras que el 
resto de depredadores apicales (p.ej., merluza adulta, peces pelágicos de tamaño grande, 
tiburones demersales o delfines) tienen una contribución modesta al control de sus 
presas. 
Merluza juvenil y adulta 
Los resultados indican una disminución pronunciada de la biomasa de merluza adulta 
(>25 cm) desde la década de 1980 hasta la actualidad, mientras que la biomasa de 
merluza juvenil ( ≤ 25cm) decrece al 50% de la biomasa estimada a finales de la década 





de 1970. Esto concuerda con los resultados de la aplicación de varios índices de 
reclutamiento en el Mediterráneo noroccidental que muestran una disminución del 
reclutamiento desde la década de 1990 (Goñi et al., 2004; Orsi-Relini et al., 2002) y 
está en línea con las observaciones de sobreexplotación de este recurso (Oliver, 1993; 
Recasens et al., 1998; Recasens y Lleonart, 1999; Lleonart y Maynou, 2003 Lleonart, 
2004).  
La disminución de biomasa juvenil es mucho menor que la de biomasa adulta. Esto se 
ha reproducido en el modelo mediante la corrección del parámetro relacionado con el 
poder de reclutamiento de la especie, lo que permite establecer una relación de 
reclutamiento de la especie poco dependiente de la biomasa del estoc reproductor 
(Myers y Cadigan, 1993). Este hecho sería el reflejo de una dependencia 
sobrecompensante del estoc juvenil de merluza con respecto al estoc adulto, en 
concordancia con la dinámica de numerosas especies explotadas (Myers y Cadigan, 
1993).  
La dependencia baja de la merluza juvenil respecto al estoc adulto podría indicar 
también que el reclutamiento en la zona de estudio depende de forma parcial de una 
fuente de producción de huevos proveniente de una fracción de la población adulta que 
se encuentra fuera del área modelizada. De hecho, los huevos y larvas de merluza en el 
mar Catalán se encentran al final de la plataforma continental y sobre el talud superior 
donde los individuos adultos se concentran para reproducirse (Recasens et al., 1998; 
Olivar et al., 2003a). Esto estaría relacionado con la teoría del refugio de los individuos 
adultos (Caddy, 1999), que se encontrarían parcialmente fuera de la zona explotada y 
estudiada.  
El modelo describe también una disminución de la mortalidad por depredación (M2) de 
la merluza juvenil desde 1978-2003. Esto se debe a la reducción de biomasa de algunos 
de sus depredadores, como el rape, los delfines y en menor medida la merluza adulta. 
Esta reducción podría también explicar la disminución menor de la biomasa de merluza 
juvenil en la zona en comparación con la merluza adulta. Además, el modelo predice un 
aumento de varias de las presas en la dieta de la merluza juvenil (p.ej., los peces 
bentopelágicos) debido al incremento de estas presas. Así, estos dos factores (reducción 
de mortalidad por depredación y proliferación de presas) podrían ser fundamentales en 
la dinámica de la merluza en la zona de estudio. 
Las capturas (predichas y  empíricas) muestran también una leve disminución de la 
captura de merluza juvenil y una disminución mayor de la captura de merluza adulta 
desde inicios de la década de 1990. Sin embargo, los datos de captura de juveniles son 
mucho mayores a los predichos por el modelo, lo que seguramente indica que la captura 
de los individuos juveniles fuera de la zona de estudio no se ha diferenciado 
correctamente al corregir la serie histórica de datos para excluir la captura procedente de 
la franja costera (<50 m). Si se utilizan los datos de capturas sin corregir, la predicción 
del modelo mejora. Así pues, en el caso de la merluza juvenil y de otros peces 





demersales (salmonetes y peces planos) la captura costera tal vez sea mayor a la 
inicialmente considerada.  
Anchoa y sardina  
El modelo reproduce de forma coherente la información disponible en términos de 
biomasa de anchoa y sardina. En ambos casos los datos empíricos muestran una 
disminución de la biomasa a finales de la serie temporal. En el caso de la anchoa, la 
biomasa decrece de forma paulatina desde 1978 a 2003; en el caso de la sardina la 
biomasa experimenta un aumento a principios de la década de 1990 y luego desciende 
hasta situarse por debajo de la biomasa de la anchoa en 2003, tal y como sugieren los 
datos de las evaluaciones en la zona (Torres et al., 2004; Quintanilla et al., 2004). Los 
resultados del ajuste muestran que este patrón de biomasas tanto para la anchoa como la 
sardina está regido principalmente por la actividad pesquera, con un impacto elevado 
sobre las dos especies que se traduce en una mortalidad por pesca alta.  
La sardina y la anchoa en el mar Mediterráneo comparten de forma parcial las presas, ya 
que la anchoa basa su alimentación sobre el zooplancton, mientras que la sardina 
depreda sobre el zooplancton y fitoplancton (Tudela y Palomera, 1997; Stergiou y 
Karpouzi, 2002). Además, parece que la sardina juvenil muestra una preferencia por las 
presas del zooplancton, aumentando su capacidad filtradora a medida que los 
organismos crecen (Van der Lingen, 1999; Stergiou y Karpouzi, 2002; Bode et al., 
2004). Consecuentemente, la pesca puede tener también un impacto sobre la 
competencia por el recurso trófico que se establece entre estas dos especies, ya que 
cuando la biomasa de una especie disminuye la biomasa de la otra especie aumenta, 
como se ha observado en otros ecosistemas en los que la sardina y la anchoa coexisten 
(Shannon y Cury, 2003). Los resultados indican que, cuando la anchoa se ve sometida a 
un impacto pesquero intenso – explotada fuertemente desde finales de la década de 
1970 (Lleonart, 1990; Martín, 1991) -, la sardina obtiene cierta ventaja de esta situación 
por la competencia por el recurso y su biomasa aumenta. A principios del año 2000 se 
observa una bajada muy importante de biomasa y captura de sardina, lo que coincide 
con una ligera recuperación de la anchoa.  
De todas formas, la dinámica observada en relación con la biomasa y la captura de la 
sardina y la anchoa no se explica únicamente con el factor pesca. La anomalía ambiental 
genérica calculada por el modelo tiene un papel significativo en la dinámica de estas 
especies en la zona de estudio, sobre todo en el caso de la sardina.  
Esta anomalía puede estar relacionada con factores clave que afectan directamente a la 
sardina (mediante su reproducción, reclutamiento, etc.) o a su alimento (composición 
del plancton). En el sur de Benguela se ha descrito como una anomalía ambiental ha 
alterado la composición del plancton favoreciendo las fracciones del fitoplancton y 
zooplancton de menor talla en las décadas de 1980 y 1990 (Verheye y Richardson, 
1998). Esto ha repercutido negativamente en la disponibilidad de alimento para la 
anchoa, especie que se alimenta de forma activa de la fracción mayor del zooplancton, a 
favor de la sardina, especie filtradora que se alimenta de fitoplancton y de la fracción 





menor del zooplancton (Van der Lingen, 1999, 2002 Shannon et al., 2004a). En el mar 
Mediterráneo existen evidencias del aumento de la temperatura del agua (Salat y 
Pascual, 2002), lo que podría haber favorecido también el incremento de las fracciones 
menores del fitoplancton y zooplancton y, por consiguiente, favorecer a la sardina 
respecto a la anchoa, y podría explicar el aumento de sardina a mediados de la década 
de 1990.  
Sin embargo, esto no explicaría la disminución paulatina de biomasa de sardina 
observado desde mediados de la década de 1990. Esta disminución, en cambio, podría 
estar relacionada con el aumento de temperatura del agua del mar en el mar Catalán, que 
ha sido mayor durante los primeros y últimos meses del año (Salat y Pascual, 2002; 
Olivar et al., 2003b; Smith y Reynolds, 2004), coincidiendo con el período de puesta y 
desarrollo de las larvas de sardina en la zona de estudio (Palomera y Olivar, 1996; 
Olivar et al., 2001). El aumento gradual de temperatura en el mar Catalán podría haber 
tenido efectos directos negativos sobre el período de la puesta, p.ej., reduciendo el 
período óptimo de puesta, y/o sobre la supervivencia y desarrollo de los huevos y las 
larvas de sardina, lo que podría haberse traducido en una disminución del reclutamiento 
y consecuentemente de la población de sardina (Olivar et al., 2003b). En el 
Mediterráneo noroccidental la sardina empieza su puesta a partir de una temperatura del 
agua de 20ºC pero no alcanza su máxima intensidad hasta que la temperatura no baja a 
18ºC (Oliver, 1957). La serie temporal de temperatura superficial del agua en Tarragona 
(Smith y Reynolds, 2004) (Figura 1 - Anexo IV) muestra un aumento de la temperatura 
media del período de noviembre a enero de 16.65ºC en 1974 a 17.77ºC en 2002 y se 
observa que a partir de 1994 estos valores se aproximan o alcanzan los 18ºC (Figura 
5.28), mientras que la biomasa de sardina desciende.  
Un aumento de la temperatura podría también tener efectos indirectos sobre la sardina al 
modificar los patrones de circulación y estabilidad de la columna de agua (Olivar et al., 
2003b), retrasando el período de mezcla y afectando negativamente a las 
concentraciones de alimento necesario para garantizar la supervivencia de las larvas. 
Existen varios trabajos en sistemas de afloramiento que relacionan la dinámica de la 
temperatura superficial del agua con la reproducción de la sardina y otros pequeños 
pelágicos (Roy y Cury, 1987; Shannon et al., 1988; Cole, 1999). La captura de sardina 
experimentó una disminución marcada en la plataforma continental de Castellón en 
1965, lo que llevó a un aumento de la anchoa. Estos cambios se relacionaron con 
factores ecológicos y la variación de fitoplancton y la alimentación de las larvas de 
sardina (Larrañeta, 1981). 
Así, varios efectos directos o indirectos de una anomalía ambiental podrían haber 
reducido o modificado las ventanas ambientales óptimas (Cury y Roy, 1989) en los que 
se dan las condiciones necesarias para la reproducción de la sardina, como se ha 
observado en el norte de la península ibérica (Guisalde et al., 2004) y en el ecosistema 
de afloramiento de Benguela (Shannon et al., 1988; Cole, 1999). Sin embargo, no 
existen datos de campo para comprobar ambas hipótesis (cambio de la composición del 





fitoplancton y zooplancton o impacto de la temperatura sobre la reproducción de 
sardina), por lo que son necesarios estudios específicos dedicados a caracterizar la 
alimentación y reproducción de la sardina y los cambios en la composición del 
plancton. 
Hay que mencionar que a nivel mundial, y en concordancia con lo observado en el sur 
del mar Catalán, se ha descrito un cambio de régimen ambiental en el que la anchoa ha 
sido la especie dominante en el ecosistema marino desde la década de 1950 hasta 
mediados de 1970, hacia un régimen dominado por la sardina desde la década de 1970 
hasta finales de la década de 1990, momento en que parece volver a haber un cambio 
hacia un régimen dominado por la anchoa (Lluch-Belda et al., 1992; Chavez et al., 
2003). De todas formas, si sólo se considerara el factor ambiental en las simulaciones de 
1978 a 2003, la variación en biomasa de anchoa y sardina en el sur del mar Catalán es 
mucho menor a la que se observa con los datos empíricos, ya que el factor pesca es un 
elemento esencial en la dinámica de estas dos especies en la zona de estudio. 
La variación de abundancia de peces pelágicos de tamaño pequeño en los ecosistemas 
marinos puede tener impactos muy importantes en el ecosistema, similares a los 
impactos producidos por la disminución de una especie clave (Shannon y Cury, 2003). 
También tiene fuertes impactos en la dinámica de los depredadores de estas especies. 
De hecho, la disminución de poblaciones de depredadores se ha registrado después de la 
disminución de los peces pelágicos en varios ecosistemas (e.g. MacCall et al., 1985; 
Crawford, 1998; Cury et al., 2000). En el mar Catalán la dinámica de los peces 
pelágicos de tamaño pequeño es importante para los peces pelágicos de tamaño grande 
(bonito, atún rojo y pez espada). 
En cuanto a las capturas, la sardina muestra fluctuaciones importantes durante la serie 
temporal, con una disminución marcada al final de la serie. Una disminución similar se 
produjo la década de 1990 debido a una bajada en la captura de la sardina. Esta 
disminución se ha explicado por motivos de mercado y por el método de recogida de 
datos y no por motivos ecológicos (F. Maynou. Com. pers.) y se sitúa en un período de 
biomasa en el mar relativamente elevada. Sin embargo, la disminución del último 
período de la serie temporal coincide con los niveles más bajos de biomasa de sardina 
en el mar desde el inicio de la década de 1980 y con un aumento de la mortalidad por 
pesca.  
Otros peces pelágicos de tamaño medio y grande 
Al inicio de la serie temporal el modelo predice biomasas mayores de jurel, y sobre todo 
de caballa y estornino, lo que concuerda con los resultados más detallados presentados 
en Blanes y Barcelona (Bas et al., 2003). Sin embargo, las capturas predichas son 
prácticamente constantes para la caballa y estornino y aumentan en el caso del jurel. 
Estos resultados pueden relacionarse con la calidad de los datos disponibles sobre la 
captura de estos organismos, pero también con posibles cambios en el plancton y el 
reclutamiento de estas especies en función de factores ambientales. El jurel se reproduce 
en verano (Trachurus mediterraneus y T. trachurus), mientras que la caballa (S. 





scomber) se reproduce en invierno (Sabatés, 1996). Sin embargo, el estornino (S. 
japonicus) se reproduce también en verano, por lo que la distinción en el modelo de 
solo dos grupos: jurel (Trachurus spp.) y caballa y estornino (Scomber spp.) podría estar 
enmascarando el efecto de la temperatura en la caballa. Los datos de caballa y estornino 
se han utilizado conjuntamente porque los datos de capturas están agregados. 
La biomasa y capturas de los peces pelágicos de gran tamaño se reproducen bien en el 
modelo teniendo en cuenta que los datos utilizados en el ajuste pertenecen a todo el 
estoc del mar Mediterráneo (ICCAT, 2003, in press). Estos resultados ponen de 
manifiesto una disminución de la biomasa, y sobre todo de la captura, a partir de 
mediados de la década de 1990.  
Invertebrados y tiburones bentónicos 
Otro resultado importante es la disminución paulatina de biomasa y captura de cigala, 
que concuerda con estudios previos que muestran que esta especie está sobreexplotada 
en el litoral catalán (Sardà, 1998). El modelo predice también una menor biomasa de 
cefalópodos bentónicos. Esto está en concordancia con la explotación elevada de este 
recurso. Sin embargo, los cefalópodos bentopelágicos muestran un aumento de su 
biomasa desde 1978, como se ha indicado previamente, en el mar Mediterráneo y en 
otras zonas con una actividad pesquera intensa (Caddy, 1983, 1997; Christensen, 1998; 
Pipitone et al., 2000, Pinnegar y Polunnin, 2004). 
El modelo predice una disminución drástica de la biomasa de los tiburones demersales. 
En el norte de la costa catalana se ha registrado la desaparición paulatina de algunas 
especies de tiburones demersales la década de 1950 (Bas et al., 2003) y en el Golfo de 
León la pesca de arrastre ha tenido un fuerte impacto sobre estos grupos desde la década 
de 1960 hasta la de 1990 (Aldebert, 1997).  
Aves marinas  
El modelo reproduce de forma correcta el aumento de las aves hasta principios de la 
década de 1990, pero no explica el incremento hasta el año 2000. Un factor fundamental 
que no se ha considerado en el ajuste del modelo es el hecho que el crecimiento de las 
poblaciones de aves en la zona es la dinámica espacial y los procesos de dispersión y 
migración entre poblaciones locales, que parecen ser muy importantes en las colonias 
del delta del Ebro para L. audouinii y también para L. genei y Sterna spp. (D. Oro. Com. 
pers.). El delta del Ebro sería aún una zona que se encuentra fuera del equilibrio y que 
recibe nuevos individuos de otras poblaciones cercanas. Éste podría ser el motivo por el 
cual el modelo reproduce sólo parcialmente la dinámica de las aves marinas. 
Proliferación de especies y cascadas tróficas 
El modelo predice la proliferación de varios organismos. Este es el caso de los peces 
bentopelágicos, las gambas, varios peces pelágicos (principalmente alacha y boga) y el 
plancton gelatinoso.  





La proliferación de los peces bentopelágicos se explica por la disminución de sus 
principales depredadores: congrio, merluza, cefalópodos y tiburones demersales. Esta 
proliferación se ve favorecida por la pesca sobre los peces pelágicos de tamaño 
pequeño, ya que los peces bentopelágicos muestran un solapamiento trófico parcial con 
la anchoa y la sardina. Una situación parecida se ha descrito en el sur de Benguela, 
dónde la proliferación de jurel y caballa por la pesca intensiva de anchoa y sardina 
parece retardar la recuperación de estas dos especies una vez la intensidad pesquera 
disminuye (Shannon et al., 2000). Por otro lado, el modelo predice un aumento notable 
de la captura de estos organismos. Este es el principal motivo por el cual la captura final 
predicha por el modelo es mayor a la captura observada en la zona de estudio.  
El incremento de biomasa de los peces bentopelágicos tiene también un efecto negativo 
sobre la biomasa de sus presas, principalmente el macro- y mesozooplancton. En este 
caso se describiría una cascada trófica (Paine, 1980; Carpenter et al., 1985; Parson, 
1992a; Steneck, 1998; Pace et al., 1999; Cury et al., 2001), en dónde la captura de 
depredadores apicales habría favorecido la proliferación de una de sus presas, los peces 
bentopelágicos, con la consecuente disminución de la biomasa de las presas de la 
especie que prolifera: el zooplancton. El modelo también predice un incremento de 
peces bentopelágicos en la dieta de la merluza juvenil.  
Los peces bentopelágicos son un elemento importante del ecosistema explotado del sur 
del mar Catalán y, aunque no se explotan, son el alimento de muchos grupos 
funcionales. Sin embargo, el conocimiento que se tiene de ellos es limitado.  
Por otra parte, el modelo predice un aumento menor de las gambas, de alacha y boga y 
del plancton gelatinoso. Estos aumentos también son el resultado de la disminución de 
varios depredadores. Además, en la costa mediterránea española se ha relacionado el 
aumento de las capturas de alacha y su expansión hacia el norte con el aumento de 
temperatura de la zona (Martín y Sabatés, 2004; Sabatés et al., 2005).  
La biomasa de plancton gelatinoso predicho muestra grandes fluctuaciones entre años, 
en concordancia con el zooplancton y el fitoplancton, y los resultados finales predicen 
un  aumento del 9% de la biomasa en 2003 con respecto a 1978. Esto concordaría  con 
la percepción generalizada del incremento de la biomasa de plancton gelatinoso en la 
costa catalana (Pagès, 2003) y con varios datos en el Mediterráneo occidental (Buecher, 
1999). Estaría también en línea con algunos trabajos que sugieren que un aumento de 
las poblaciones de plancton gelatinoso puede relacionarse con situaciones de pesca 
elevada y cascadas tróficas ligadas con fenómenos ambientales anómalos (Arai, 1988; 
Avian y Sandrini, 1988; Mianzan et al., 2001; Mills, 2001; Purcell y Arai, 2001; 
Daskalov, 2002).  
No existen datos en la zona de estudio, sin embargo, que puedan utilizarse para 
comprobar estas cascadas tróficas. De todos modos, los resultados obtenidos en las 
campañas de prospección por área de barrida MEDITS en primavera (Bertrand et al., 
2002; Cartes et al., 2002a) muestran que los peces bentopelágicos (p.ej., Capros aper, 
Maurolicus muelleri, Macroramphosus scolopax, Spicara smaris, Myctophum 





punctatum y Lampanyctus crocodilus) y varias especies de gambas (p.ej., Pasiphaea 
spp., Sergestes spp., y Plesionika spp.) están entre las especies más capturadas. Además, 
en el mar de Alborán se registraron proliferaciones de Capros aper (Linnaeus, 1758) 
después de la disminución de la captura de los peces pelágicos de tamaño pequeño, 
principalmente anchoa, a causa de su explotación intensiva (Abad y Giraldez, 1990; 
Pinnegar et al., 2002).  
Los resultados presentados son similares a los descritos en la plataforma continental de 
Nueva Escocia (Canadá, Frank et al., 2005) y Newfoundland (Worms y Myers, 2003), 
dónde la explotación intensa de la comunidad bentónica ha propiciado la proliferación 
de varios organismos. La explotación del hábitat pelágico en el afloramiento de 
Namibia, norte de Benguela, , en conjunción con cambios ambientales, ha provocado la 
proliferación del plancton gelatinoso, el jurel y el góbido bentopelágico Sufflogobius 
bibarbatus (von Bonde, 1923) que dominan parte de la dinámica del ecosistema en la 
actualidad (Cury y Shannon, 2004; Heymans, 2004; Heymans et al., 2004; Roux y 
Shannon, 2004). La proliferación de gambas también ha sido observada en el Golfo de 
Tailandia después del desarrollo de la actividad pesquera (Christensen, 1998). En 
Pinnegar et al. (2000) y Verity y Smetacek (1996) se realiza una revisión de numerosas 
cascadas tróficas identificadas hasta el momento. 
Los resultados del modelo ponen de manifiesto el papel importante que puede jugar la 
pesqueria en la estructuración y funcionamiento del ecosistema mediante la 
modificación de las relaciones de depredación. El modelo predice efectos importantes 
de tipo top-down cuando se explotan fuertemente varios grupos de depredadores, lo que 
provoca un aumento de presas y un cambio en la canalización de la energía hacia 
especies menos explotadas (Verity y Smetacek, 1996; Walters et al., 2005). Al mismo 
tiempo, y gracias a la importancia de los pequeños pelágicos en la canalización de la 
energía de los niveles tróficos más bajos del ecosistema hacia los más altos (Tudela y 
Palomera, 1999), la disminución de los pequeños pelágicos en el sur del mar Catalán 
puede contribuir también a la reestructuración de flujos tróficos y canalización de la 
energía a través de otros elementos del ecosistema. El impacto de estas proliferaciones y 
posibles cascadas troficas depende en gran medida de la importancia de estas presas en 
la alimentación de los depredadores y de cómo éstos pueden compensar la pérdida de 
las presas iniciales en la dieta (Verity y Smetacek, 1996). Estos resultados son muy 
importantes, ya que son escasos los casos de estudio situados en ecosistemas con 
sustrato blando y con predominancia de una actividad pesquera de carácter industrial 
(Pinnegar et al., 2000).  
La identificación de posibles cascadas tróficas ha permitido identificar también varios 
grupos funcionales cuya importancia en el ecosistema es grande y desproporcionada a 
su abundancia (Power et al., 1996). Este podría ser el caso de los tiburones demersales, 
la merluza, el congrio y los delfines, que podrían identificarse como especies clave del 
ecosistema. 
 





Función ambiental genérica   
La función ambiental genérica permite tener en cuenta el control de tipo bottom-up 
como consecuencia de la variación de la producción primaria en el ecosistema. Los 
resultados muestran que la función ambiental es un elemento significativo para entender 
la dinámica de los recursos marinos entre 1978 y 2003. 
Las series temporales de datos ambientales disponibles muestran un aumento de la 
temperatura del agua, una disminución en la velocidad del viento y una disminución del 
aporte del río Ebro. Estos cambios podrían haber tenido impactos importantes en la 
producción del ecosistema y en la dinámica de las poblaciones de los pequeños 
pelágicos a modo de respuesta ecológica a los cambios climáticos recientes (Walthers et 
al., 2002). La regresión lineal múltiple entre la anomalía ambiental y las variables 
ambientales incluidas muestra una relación negativa significativa con la temperatura y 
el índice NAO. Es decir, la anomalía ambiental disminuye (la variación de la 
producción primaria de la zona disminuye respecto al nivel de base de 1978) con un 
aumento de la temperatura media del agua y del índice NAO, que se relaciona con 
períodos secos y de temperaturas elevadas en el centro y sur de Europa, incluyendo el 
mar Mediterráneo (Visbeck et al., 1998).  
La anomalía ambiental influencia de forma especial a los grupos funcionales pelágicos, 
sobre todo la sardina, ya que ésta presenta una biomasa elevada. Este resultado es 
coherente con la ecología de estas especies, que se ven fuertemente influenciadas por 
los factores climáticos y ambientales durante todo su ciclo vital (Margalef, 1974; Cury y 
Roy, 1989; Begon et al., 1990; Cushing, 1996; Chambers y Triple, 1997). Así, la 
correlación de la anomalía ambiental con la temperatura y el índice NAO es congruente 
con la hipótesis planteada anteriormente de que un aumento de la temperatura habría 
repercutido sobre la dinámica de la sardina. Una anomalía ambiental genérica predicha 
por Ecosim ha sido también correlacionada con la temperatura superficial del agua y la 
velocidad del viento en el norte de Benguela en relación con la dinámica de los peces 
pelágicos de tamaño pequeño, el jurel y la merluza (Heymans, 2004).  
5.4.4. Simulaciones de gestión de los recursos naturales 
La calibración proporciona también un modelo mejorado que se ha utilizado para 
realizar simulaciones de gestión de los recursos de la zona de estudio.  
a) Evolución de la actividad pesquera 
Como se ha observado, los escenarios que contemplan el mantenimiento del esfuerzo de 
pesca a los niveles de 2003 o el incremento de este esfuerzo en un 50% muestran 
resultados similares. Lo más destacable son los valores elevados de biomasa de peces 
bentopelágicos, y en menor medida la alacha y la boga, y las gambas. Además, un 
aumento de la actividad pesquera, como en el caso de las simulaciones preliminares, no 
proporciona un aumento de la captura, lo que está en concordancia con el nivel elevado 
de explotación pesquera de la zona de estudio descrita en el Capítulo IV y pone de 
relieve la fragilidad y baja resistencia del ecosistema. Este fenómeno es un resultado 





típico de la sobreexplotación de los ecosistemas marinos (Pauly et al., 2002, 2003). Por 
el contrario, el cese de la actividad pesquera implicaría lógicamente el aumento de la 
biomasa de numerosos grupos funcionales explotados (p.ej., tiburones demersales, 
grandes peces pelágicos, congrio, rape) y la disminución de algunos grupos presa (p.ej., 
peces bentopelágicos, gambas y sardinas). 
b) Evaluación de medidas de selectividad 
Las simulaciones del aumento de la selectividad de la flota de arrastre muestran 
resultados importantes. Los efectos de las medidas de selectividad son visibles a medio 
plazo y muestran la utilidad de estas medidas de gestión en un contexto ecosistémico. 
Estos resultados son importantes, ya que hasta el momento se han evaluado 
positivamente las medidas de selectividad a nivel de especie (p.ej., Myers y Mertz, 
1998) pero no a nivel de ecosistema. Con estos resultados se pone de manifiesto la 
conveniencia ecológica de eliminar las tallas menores en las capturas de arrastre, que 
son en muchos casos parte del descarte (Sánchez et al., 2004) y pertenecen a una 
fracción de tallas no legales. Los resultados son congruentes con los presentados en un 
trabajo anterior que señala que un aumento de la selectividad del arrastre que asegurara 
el cumplimiento de la legislación vigente en cuanto a la talla mínima de captura de la 
merluza tendría un impacto positivo sobre la biomasa de toda la población en pocos 
años (Lleonart et al., 1996). 
En términos generales, el paño de malla cuadrada proporciona resultados ligeramente 
superiores a la implementación de las rejillas separadoras. Sin embargo, como la  
superficie hábil de las rejillas puede modificarse fácilmente (Sardà et al., 2004, 2005a, 
2005b), la selectividad de esta herramienta podría igualar o superar a la malla cuadrada 
en otras situaciones dónde la superficie fuera mayor o la situación de la rejilla en la red 
fuera distinta. Estos resultados son preliminares, ya que no se ha tenido en cuenta la 
biomasa liberada de otros grupos funcionales no comerciales (p.ej., cangrejos, 
invertebrados bentónicos, peces demersales de tamaño pequeño o gambas) que tendría 
igualmente un impacto importante en el ecosistema.  
c) Captura de especies objetivo 
La sardina y la anchoa muestran una disminución y un aumento, respectivamente, de 
sus biomasas en el mar bajo las tres simulaciones de aumento, disminución o 
mantenimiento de la actividad pesquera. Esto indica que se establece un nuevo 
equilibrio entre las dos especies a partir de 2003 que se debe básicamente a la 
mortalidad por pesca elevada a la que está sujeta la sardina a finales de la serie temporal 
porque presenta una biomasa baja. Si el impacto sobre la sardina disminuyera mucho se 
predicen niveles de biomasa de anchoa y sardina de mayor similitud en el ecosistema. 
Las simulaciones de gestión de la merluza subrallan la necesidad de gestionar 
conjuntamente la fracción poblacional adulta y juvenil. La recuperación de este recurso 
implica la necesidad de aumentar la selectividad y reducir la captura de organismos 





adultos. Esto tendría efectos más amplios en toda la red trófica, ya que contribuiría a 
aumentar la depredación sobre las presas de la merluza (p.ej., peces bentopelágicos). 
Sin embargo, aunque el modelo representativo del sur del mar Catalán predice la 
recuperación del ecosistema si se gestiona la pesca de forma racional, la reversibilidad 
real de los cambios que se producen en los ecosistemas a causa de la pesca es discutible 
(Hutchings, 2000; Link, 2002b). Existen ecosistemas en los que un cese de la 
explotación ha permitido la recuperación de las especies que han disminuido en 
abundancia a causa de su explotación, pero en otras ocasiones esto no ha sucedido así 
(Pinnegar et al., 2000; Frank et al., 2005). Además, la mayoría de organismos con 
niveles tróficos medios y altos muestran niveles de resiliencia bajos (Hutching, 2000). 
En el Mediterráneo occidental, cabe destacar que en la década de 1960 se llevó a cabo 
un ejercicio de recuperación de varios caladeros sobreexplotados. En este caso se habían 
detectado problemas de sobreexplotación de los principales estocs explotados de la 
plataforma continental, por lo que se confeccionó un plan de recuperación de esta zona. 
Esto implicó el cierre temporal (según mes del año y batimetría) de la pesca de arrastre 
entre la zona sur de la desembocadura del río Ebro y el castillo de Almenara en 
Castellón. El proyecto, conocido como  “El Plan Castellón” (Suau, 1963, Lostado et al., 
1999) duró desde 1961 hasta 1966 y sus resultados fueron muy satisfactorios, ya que 
diversas de las especies comerciales que habían sufrido reducciones importantes se 
recuperaron. 
d) Dinámica de especies vulnerables 
La captura accidental de aves, tortugas y delfines en la zona de estudio es un factor a 
tener en cuenta en los planes de conservación de estos organismos por la mortalidad por 
pesca elevada que presentan. Sin embargo, si la actividad pesquera aumenta, estos 
organismos se benefician indirectamente del aumento de alguna de sus presas. Además, 
tanto los delfines como las aves y tortugas marinas muestran una cierta plasticidad 
alimentaria, ya que pueden cambiar su alimentación cuando aumenta o disminuye la 
biomasa de alguna de sus presas en el mar. Esto lleva a la predicción de un aumento de 
estas especies en el ecosistema aunque la pesquería aumente, ya que pueden alimentarse 
de especies alternativas a sus principales presas capturadas, como es el caso de los 
delfines y los peces bentopelágicos. Sin embargo, el cambio de dieta puede comportar 
problemas relacionados con la nutrición y los requisitos alimentarios de estas especies 
que no se incluyen en el modelo (Trites et al., 1999; Trites, 2001). Así,  para evaluar el 
impacto real que un cambio del ecosistema tendría en las poblaciones de aves, tortugas 
y cetáceos es necesario un monitoreo continuo de sus dietas y de su condición.  
El descarte en la dieta de las aves y las tortugas marinas es un factor importante en la 
dinámica de estos grupos. Si el descarte aumenta o disminuye, se predice un aumento o 
disminución de estos grupos. Este factor tiene un interés notable para la conservación de 
estas especies. En el caso de las aves, el aprovechamiento del descarte ha sido 
relacionado con varios parámetros poblacionales, como el éxito reproductivo o la 





competencia intraespecífica (Oro, 1995, 1996, 1997, 1999; Oro y Ruíz, 1997; Oro et al., 
1996 y 1997; Martínez-Abraín et al., 2003).  
5.5. Conclusiones    
Este trabajo presenta el primer ajuste y calibración de un modelo ecológico en el mar 
Mediterráneo mediante la implementación del módulo dinámico Ecosim. Las 
principales conclusiones de la modelización dinámica aplicada al sur del mar Catalán 
son las siguientes: 
• Se han registrado cambios importantes en la estructura y funcionamiento del 
ecosistema del sur del mar Catalán entre 1978 y 2003 causados por la pesca y los 
factores ambientales. 
• La dinámica de las principales especies comerciales (sardina, anchoa, merluza, rape, 
salmonetes, peces pelágicos de gran tamaño) y de especies con menor valor comercial 
(tiburones demersales, jurel, caballa y estornino) ha estado regida principalmente por 
la pesca. En este contexto, varias especies explotadas muestran una disminución de su 
biomasa desde 1978 a 2003. 
• Varios grupos funcionales muestran una importancia elevada en relación con una 
situación de control de flujos tróficos de tipo bottom-up, como los invertebrados 
bentónicos y pelágicos, la anchoa y los peces bentopelágicos. El macrozooplancton, 
las gambas y la sardina se relacionan con las situaciones de control de flujos tróficos 
de tipo de wasp-waist. Existen pocos indicios de control de flujos tróficos de tipo top-
down. 
• Desde 1978 hasta 2003 se observan cambios en la estructura del ecosistema 
relacionados con la explotación intensa de varios depredadores apicales (merluza, 
tiburones demersales, congrio) y de los pequeños pelágicos (la anchoa y la sardina 
principalmente). En contraposición, se predice el aumento de varios grupos, 
principalmente el grupo de peces bentopelágicos, y también las gambas, el plancton 
gelatinoso y el grupo de la alacha y la boga. Este aumento se debe a la disminución de 
sus depredadores principales (rape, merluza adulta, tiburones demersales). 
• La proliferación de presas puede relacionarse con tres posibles cascadas tróficas de 
tipo top-down que comportarían: a) una competencia de los organismos que han 
proliferado (p.ej., peces bentopelágicos) con los peces pelágicos explotados (sardina y 
anchoa); b) un aumento de depredadores de las especies que proliferan (p.ej., merluza 
juvenil); y c) una disminución de las presas de las especies que proliferan (p.ej., 
zooplancton) y un aumento del fitoplancton. No existen indicaciones de cascadas 
tróficas de tipo bottom-up, en que una disminución en las poblaciones de peces 
pelágicos podría haber comportado un aumento del zooplancton y un descenso del 
fitoplancton.  
• La biomasa de la merluza adulta y de la merluza juvenil ha decrecido desde 1978 a 
2003, pero la merluza juvenil ha experimentado una disminución menor. Esto se 





puede relacionar con la dependencia sobrecompensante de la densidad de merluza 
juvenil respecto a la merluza adulta. Además, la mortalidad por depredación para la 
merluza juvenil ha descendido por la disminución de sus depredadores (p.ej., rape y 
merluza adulta). A su vez, varias presas de la merluza juvenil han aumentado (p.ej., 
peces bentopelágicos y gambas).  
• La dinámica de la biomasa de la sardina y la anchoa se encuentra principalmente 
regida por la actividad pesquera. La disminución de su captura coincide con una 
disminución de su biomasa en el ecosistema. Además, la proliferación de los peces 
bentopelágicos contribuye a mantener baja la biomasa de sardina y anchoa en el mar. 
• Los factores ambientales son un elemento clave para explicar la dinámica de los 
recursos marinos explotados, sobre todo los recursos pelágicos, y en especial la 
sardina. En concordancia con los resultados de la correlación de la anomalía 
ambiental con la temperatura y el índice NAO, se ha planteado la posible relación 
entre la dinámica temporal de la biomasa de sardina y la subida de la temperatura en 
la zona de estudio. Un aumento de la temperatura del agua podría relacionarse con un 
cambio en la composición del plancton y/o en la reproducción y desarrollo larvario. 
• La anomalía ambiental genérica descrita por el modelo es significativa y contribuye a 
explicar la dinámica de la biomasa y la captura de los recursos marinos en el sur del 
mar Catalán entre 1978 y 2003. La anomalía se ha correlacionado significativamente 
y de forma negativa con la temperatura superficial de la zona de estudio y con el 
índice NAO.  
• Las simulaciones de gestión muestran la importancia de gestionar de forma integrada 
el ecosistema explotado teniendo en cuenta la relación entre el ámbito demersal y 
pelágico. El incremento de la selectividad de la flota de arrastre mediante la 
implementación de paños de malla cuadrada y rejillas separadoras tendría efectos 
positivos sobre las especies objetivo de la selectividad y en general sobre el 
ecosistema explotado. La disminución de la pesca de los depredadores apicales, la 
reducción de la captura de juveniles y la reducción de la pesca de los peces pelágicos 
de tamaño pequeño resultaría en un aumento de la biomasa y captura de numerosos 
grupos comerciales y en una disminución en la biomasa de sus presas y competidores. 






































Figura 5.1. Serie temporal de datos de desembarco oficial de capturas en la zona de estudio (1975-2001) 
a) media mensual (t) y b) media anual (t). Fuente: Instituto de Ciencias del Mar (CMIMA-CSIC) (1978-

























































































































































































Figura 5.2. Serie temporal de datos de desembarco oficial de capturas de sardina en la zona de estudio 
(1975-2001) a) media mensual (t) y b) media anual (t). Fuente: Instituto de Ciencias del Mar (CMIMA-





























































































































































































Figura 5.3. Serie temporal de datos de desembarco oficial de capturas de anchoa en la zona de estudio 
(1975-2001) a) media mensual (t) y b) media anual (t). Fuente: Instituto de Ciencias del Mar (CMIMA-

































































































































































































Figura 5.4. Resultados de las simulaciones preliminares con cierre permanente de la actividad pesquera 
asumiendo una situación de control de flujos trófico de tipo a) bottom-up, b) top-down, c) wasp-waist y d) 
mixto. Se muestran los resultados de los salmonetes (g.f. 13), rape (g.f. 15), merluza adulta (g.f. 19), 
















































































Figura 5.5. Resultados de las simulaciones preliminares con cierre permanente de la actividad pesquera 
asumiendo una situación de control de flujos trófico de tipo a) bottom-up, b) top-down, c) wasp-waist y d) 
mixto asumiendo una biomasa acumulada anual del -10% para el rape (g.f. 15) y la merluza adulta (g.f. 













































































Figura 5.6. Resultados de las simulaciones preliminares con aumento de la actividad pesquera durante 5 
años asumiendo una situación de control de flujos tróficos de tipo a) bottom-up, b) top-down, c) wasp-
waist y d) mixto. Se muestra el plancton gelatinoso (g.f. 4), suprabentos (g.f. 5), salmonetes (g.f. 13), 
congrio (g.f. 14), rape (g.f. 15), peces planos (g.f. 16), merluza juvenil (g.f. 18), merluza adulta (g.f. 19), 
varios peces demersales 3 (g.f. 23), peces bentopelágicos (g.f. 15), anchoa (g.f. 26), sardina (g.f. 27), 





























































Figura 5.7. Ejemplo de resultados de biomasa final/biomasa inicial (B2003/B1994) resultado de la 
simulación preliminar combinada con un aumento del esfuerzo de pesca del 30% y una anomalía 
ambiental del 20%. Se muestran los resultados de varios grupos funcionales: medusas (g.f. 4), peces 
bentopelágicos (g.f. 25), anchoa (g.f. 26), sardina (g.f. 27), otros peces pelágicos pequeños (g.f. 28), jurel 























Figura 5.8. Diagrama de barras de la matriz de impactos tróficos combinados para el modelo del sur del 
mar Catalán (1978-1979). Los grupos impactantes se encuentran situados en el plano horizontal y los 
impactados en el plano vertical. 























Figura 5.9. Serie temporal de datos sobre la evolución de la actividad de arrastre en el sur del mar Catalán 




















Figura 5.10. Serie temporal de datos sobre la evolución de la actividad de cerco en el sur del mar Catalán 

















































































































































Figura 5.11. Serie temporal de datos sobre la evolución de la actividad de palangre en el sur del mar 





























Potencia constante desde 1993
Potencia nominal
 
Figura 5.12. Evolución relativa de la potencia (cv) del arrastre en el sur del mar Catalán (1978-2005) 
(CV1978+1/CV1978) y simulaciones de evolución: 1) incremento desde 1993 proporcional al experimentado 
entre 1979 a 1993; 2) incremento desde 1993 proporcional al experimentado entre 1985 a 1993; 3) 




















































































Figura 5.13. Comparativa de las series temporales de biomasa promedio anual para anchoa y sardina 


















Figura 5.14. Resultados finales del ajuste del modelo para todas las series temporales disponibles (Tabla 
5.4) según la biomasa (t·km-2) de varios grupos funcionales entre 1978 y 2003 teniendo en cuenta a) la 
pesca; b) la pesca e interacciones tróficas; y c) la pesca, interacciones tróficas y anomalía ambiental. La 
figura muestra los resultados empíricos (puntos negros) y los resultados predichos por el modelo (línea 
continua). 




















Figura 5.15. Resultados finales del ajuste del modelo para todas las series temporales disponibles (Tabla 
5.4) según la captura (t·km-2·año-1) de varios grupos funcionales entre 1978 y 2003 teniendo en cuenta a) 
la pesca, b) pesca e interacciones tróficas, c) pesca, interacciones tróficas y anomalía ambiental. La figura 








Figura 5.16. Resultados finales del ajuste del modelo según la captura (t·km-2·año-1) para las series 
temporales (1978-2003) de los salmonetes, el rape, los peces planos, la merluza juvenil y los tiburones 
demersales utilizando las CPUES derivadas de las capturas oficiales y teniendo en cuenta a) la pesca; b) 
la pesca e interacciones tróficas; y c) la pesca, interacciones tróficas y anomalía ambiental. 
















































Figura 5.17. Resultados predichos por el modelo en términos de biomasa (Bf/Bi) de varios grupos 
funcionales sin datos empíricos (1978-2003). Códigos: fitoplancton (g.f. 1), micro- y mesozoop. (g.f. 2), 
macrozoop. (g.f. 3), medusas (g.f. 4), Suprabentos (g.f. 5), poliquetos (g.f. 6), gambas (g.f. 7), cangrejos 
(g.f. 8), cigala (g.f. 9), otros invert. (g.f. 10), cef. bentónicos (g.f. 11), cef. bentop. (g.f. 12), salmonetes 
(g.f. 13), congrio (g.f. 14), rape (g.f. 15), peces planos (g.f. 16), capellán (g.f. 17), merluza juv. (g.f. 18), 
merluza adulta (g.f. 19), bacaladilla (g.f. 20), peces dem. 1 (g.f. 21), peces dem. 2 (g.f. 22), peces dem. 3 
(g.f. 23), tiburones demersales (g.f. 24), peces bentopl. (g.f. 25), anchoa (g.f. 26), sardina (g.f. 27), varios 
peces pel. (g.f. 28), jurel (g.f. 29), caballa y estornino (g.f. 30), bonito (g.f. 31), grandes peces pelágicos 
(g.f. 32), tortugas (g.f. 33), gaviota de Audouinii (g.f. 34), otras aves (g.f. 35), delfines (g.f. 36), rorcual 
común (g.f. 37).  


































































Figura 5.19. Mortalidad total (Z, P/B) predicha por el modelo para diversos grupos funcionales del sur del 
mar Catalán entre 1978 y 2003. Códigos: Cigala (g.f. 9), salmonetes (g.f. 13), congrio (g.f. 14), rape (g.f. 
15), peces planos (g.f. 16), merluza juv. (g.f. 18), merluza adulta (g.f. 19), tiburones demersales (g.f. 24), 
peces bentopelágicos (g.f. 25), anchoa (g.f. 26), sardina (g.f. 27). 
 








































Figura 5.20. Mortalidad por depredación y preferencia de presas (%) predichas por Ecosim para la 
merluza juvenil entre 1978 y 2003. Códigos: suprabentos (g.f. 5), poliquetos (g.f. 6), cangrejos (g.f. 8), 
































































































Figura 5.21. Función ambiental genérica en función del valor inicial de P/B de fitoplancton relativa al 
valor calculado para 1978. 








































Figura 5.22. Resultados en términos de biomasa (Bf/Bi) de las simulaciones durante 50 años a partir de 
2003 a) manteniendo las condiciones de explotación; b) aumentando el esfuerzo de pesca un 50%; c) 
disminuyendo el esfuerzo de pesca un 50%; d) cesando la actividad pesquera (Bf = 10·Bi); e) detalle del 
cese de la actividad pesquera (Bf = 3·Bi). Códigos: gambas (g.f. 7), cigala (g.f. 9), congrio (g.f. 14), rape 
(g.f. 15), capellán (g.f. 17), merluza juv. (g.f. 18), merluza adulta (g.f. 19), peces dem. 2 (g.f. 22), peces 
dem. 3 (g.f. 23), tiburones demersales (g.f. 24), peces bentopelágicos (g.f. 25), anchoa (g.f. 26), sardina 
(g.f. 27), varios peces pel. (g.f. 28), jurel (g.f. 29), caballa y estornino (g.f. 30), grandes peces pelágicos 




























































































Figura 5.23. Resultados en términos de biomasa (Bf/Bi) de las simulaciones durante 50 años a partir de 
2003 implementando los resultados de la utilización en el arrastre de a) malla cuadrada y b) rejillas 
separadoras. Se muestran los grupos funcionales del capellán (g.f. 17), merluza juvenil (g.f. 18), merluza 





















































Figura 5.24. Resultados en términos de biomasa (Bf/Bi) de las simulaciones durante 50 años a partir de 
2003 de anchoa, sardina y otros grupos funcionales a) manteniendo las condiciones de explotación de 
2003, b) aumentando la captura global en un 50%; y c) reduciendo la captura global en un 50%. Se 
muestran los grupos funcionales del congrio (g.f. 14), peces demersales varios 2 (g.f. 22), peces 





































































Figura 5.25. Resultados en términos de biomasa (Bf/Bi) de las simulaciones durante 50 años a partir de 
2003 de merluza juvenil y merluza adulta a) manteniendo las condiciones de explotación de 2003; b) con 
la eliminación de la captura de la fracción juvenil; c) con la eliminación del 50% la captura de la fracción 
adulta; d) con la eliminación de la captura de la fracción juvenil y el 85% de la captura de la fracción 
adulta; e) biomasa de varios grupos funcionales en función de la simulación anterior. Códigos: merluza 












































































Figura 5.26. Resultados en términos de biomasa (Bf/Bi) de las simulaciones durante 50 años a partir de 
2003 de a) la eliminación de la captura de merluza juvenil (18) y la reducción al 50% de la captura de 
merluza adulta (g.f. 19) y la reducción de la mortalidad por pesca de la anchoa (g.f. 26) y la sardina (g.f. 
27) en un 25%; b) la eliminación de la captura de merluza juvenil, la reducción al 85% de la captura de 
merluza adulta, la reducción de la captura de tiburones demersales (g.f. 24) en un 50% y la reducción 
general del resto de especies pescadas en un 25%; y c) la reducción del conciente de explotación de la 
merluza adulta a F/Z = 0.8, la eliminación del 80% de la captura de la merluza juvenil, y la reducción de 
F/Z = 0.5 para la sardina y anchoa. Se muestran además los resultados de los grupos funcionales de 
plancton gelatinoso (g.f. 4), gambas (g.f. 7), rape (g.f. 15), tiburones demersales (g.f. 24) y peces 




















































































Figura 5.27. Resultados en términos de biomasa (Bf/Bi) de las simulaciones durante 50 años a partir de 
2003 de tiburones demersales, el rorcual común y las aves, mamíferos y tortugas marinas con a) el 
mantenimiento de las condiciones de explotación de 2003; b) el aumento del 50% del esfuerzo de pesca 
total; c) la disminución del 50% del esfuerzo de pesca total, y d) la disminución del 50% del esfuerzo de 
pesca modificando la dependencia de las tortugas marinas y las aves sobre los descartes. Códigos: 
tiburones demersales (g.f. 24), tortugas (g.f. 33), gaviota de Audouinii (g.f. 34), otras aves (g.f. 35), 




























































































































Figura 5.28 – Anexo IV. Serie temporal de datos de temperatura media superficial del agua en Tarragona 
(40ºN, 2ºE) de octubre a enero (Smith y Reynolds, 2004) entre 1974 y 2002 y biomasa media anual de 












































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































GF B inicial B final B1980/B1994 EE inicial E final P/Q R/B R/A P/R NE
1 Fito 9.730 9.730 0.954 0.540 0.543 - - - - -
2 Zoo 6.048 6.048 0.613 0.794 0.911 0.43 18.21 0.47 1.15 0.53
3 Mzoo 0.480 0.480 0.889 0.906 0.833 0.40 22.38 0.52 0.91 0.48
4 Pgel - 0.373 0.959 0.216 0.216 0.28 31.56 0.70 0.44 0.31
5 Supr - 0.080 1.586 0.927 0.927 0.15 30.00 0.79 0.27 0.21
6 Poli - 14.583 0.938 0.322 0.322 0.16 3.02 0.62 0.60 0.38
7 Nata - 0.044 0.961 0.969 0.969 0.43 2.68 0.47 1.15 0.54
8 Rept - 0.161 1.061 0.971 0.971 0.45 1.68 0.44 1.25 0.56
9 Neph - 0.032 0.722 0.977 0.977 0.26 2.45 0.67 0.49 0.33
10 Inve - 7.301 0.822 0.425 0.425 0.33 0.76 0.43 1.34 0.57
11 Cefb - 0.158 0.752 0.968 0.968 0.44 2.27 0.49 1.03 0.51
12 Cefm - 0.190 0.950 0.995 0.995 0.08 15.15 0.88 0.14 0.12
13 Mull 0.235 0.235 3.878 0.081 0.064 0.33 3.23 0.58 0.71 0.42
14 Cong - 0.025 0.433 0.973 0.973 0.40 1.40 0.50 1.00 0.50
15 Loph - 0.028 0.508 0.982 0.982 0.40 1.40 0.50 1.00 0.50
16 Pleu - 0.010 0.251 0.979 0.979 0.28 3.92 0.65 0.54 0.35
17 Tris - 0.031 0.931 0.947 0.947 0.22 4.06 0.73 0.37 0.27
18 Mjuv 0.043 0.043 0.999 0.601 0.524 0.18 4.60 0.78 0.28 0.22
19 Mmer 0.352 0.352 0.998 0.560 0.353 0.24 1.42 0.70 0.42 0.30
20 Micr 1.016 1.016 0.778 0.903 0.904 0.11 4.09 0.86 0.16 0.14
21 Pmix - 0.489 0.945 0.986 0.986 0.17 4.32 0.79 0.27 0.21
22 Pinv - 0.021 0.845 0.831 0.831 0.14 4.74 0.83 0.21 0.17
23 Ppec - 0.168 1.202 0.968 0.968 0.07 4.57 0.91 0.09 0.09
24 Squa - 0.085 1.438 0.902 0.902 0.08 3.92 0.90 0.11 0.10
25 Pzoo - 0.163 0.743 0.975 0.975 0.15 4.95 0.78 0.28 0.22
26 Engr 2.140 2.142 0.812 0.962 0.994 0.10 8.41 0.86 0.16 0.14
27 Spil 1.44 3.434 0.958 2.319 0.973 0.17 4.71 0.76 0.32 0.24
28 Ppel - 1.082 1.181 0.998 0.998 0.07 4.65 0.90 0.11 0.10
29 Trac 1.093 1.093 0.707 0.535 0.530 0.08 3.72 0.91 0.10 0.09
30 Scom - 0.433 0.706 0.509 0.509 0.09 3.45 0.88 0.13 0.12
31 Sard 0.300 0.300 1.000 0.019 0.019 0.08 3.14 0.90 0.11 0.10
32 Poce 0.117 0.117 1.000 0.009 0.009 0.26 0.88 0.67 0.49 0.33
33 Tmar 0.032 0.032 1.000 0.009 0.009 0.06 1.88 0.93 0.08 0.08
34 Laud 0.0001 0.0001 1.000 0.000 0.000 0.07 51.36 0.92 0.09 0.08
35 Aves 0.0002 0.0002 1.000 0.040 0.200 0.06 54.00 0.92 0.08 0.08
36 Odon 0.029 0.029 1.000 0.115 0.115 0.01 10.72 0.99 0.01 0.01
37 Bala 0.365 0.365 1.000 0.000 0.000 0.01 2.84 0.99 0.01 0.01
38 Desc1 0.312 0.312 0.830 0.558 0.567 - - - - -
39 Desc2 0.001 0.001 0.500 0.000 0.000 - - - - -
40 Detr 70.000 70.000 1.000 0.699 0.713 - - - - -
GF = grupo funcional, B = biomasa; EE = eficiencia ecotrófica; P = producción; Q= consumo; R = respiración; A = asimilación de alimento; NE = eficiencia 
neta. En cursiva los parámetros modificados durante el equilibrio del modelo y resultados del proceso de equilibrio.
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Anchoa - Engraulis 
encrasicolus 26
· Capturas totales corregidas (t·km-2·año-1) de la 
zona desde 1978-2003.                                          
La biomasa de 1978 proviene del 
modelo Ecopath 1980s. x          
· Biomasas absolutas totales (t·km-2) (acústica, 
VPA-LCA, MPH) de 1979-2003.   x          
· Mortalidad por pesca (F). x          
Sardina - Sardina 
pilchardus 27
· Capturas totales corregidas (t·km-2·año-1) de la 
zona desde 1978-2003.                                          
La biomasa de 1978 - 1982 se ha 
obtenido del modelo Ecopath 1980s. x          
· Biomasas absolutas totales (t·km-2) (acústica, 
VPA-LCA) de 1983-2003.     x          
· Mortalidad por pesca (F). x          
Merluza adulta - 
Merluccius 
merluccius
19 · Capturas totales (t·km
-2·año-1) de la zona desde 
1978-2003.                                                            
·  Capturas totales de palangre y 
arrastre a partir de notas de venta de 
Tarragona y Sant Carles.
x          
· Esfuerzo de pesca de palangre entre 1978-2003 
( CV y TRB ).     x          
· CPUEs (datos de esfuerzo de palangre). x          
Merluza juvenil - 
Merluccius 
merluccius
18 · Capturas totales (t·km
-2·año-1) de la zona desde 
1978-2003.                                                            
·  Capturas totales de arrastre a partir 
de notas de venta de Tarragona y 
Sant Carles.
x          
· Esfuerzo de pesca de arrastre entre 1978-2003 
(CV y TRB ).     x
· CPUEs (datos de esfuerzo de arrastre).  x          
Jurel y caballa - 
Trachurus spp. y 
Scomber  spp.
29, 30 · Capturas totales (t·km
-2·año-1) de la zona desde 
1978-2003.                                                            
x          
· Esfuerzo de pesca de arrastre, palangre y cerco 
entre 1978-2003 (nbarcos, CV, TRB y días de 
pesca).           
x
· CPUE values (datos de esfuerzo de palangre). x          
Salmonetes, rape, 




· Capturas totales (t·km-2·año-1) de la zona desde 
1978-2003.                                                            
·  Captuas totales de arrastre a partir 
de notas de venta de Tarragona y 
Sant Carles (ver modelo Ecopath).     
x          
· Esfuerzo de pesca de arrastre entre 1978-2003 
(CV y TRB ).               
·  Mullus spp., Lophius spp., 
pleuronectiformes, Scyliorhinus 
canicula, Galeus melastomus, 
Etmopterus spinax.
x
· CPUEs (datos de esfuerzo de arrastre).   x          
Peces pelágicos de 
gran tamaño - 
Thunnus thynnus y 
Xiphias gladius
32
· Capturas totales ICCAT para el Mediterráneo 
(t·km-2·año-1) desde 1980/85-2003.                       
· Datos de biomasas y capturas desde 
1980 (Thunnus thynnus ) y 1985 
(Xiphias gladius ) utilizadas para el 
período anterior. Datos de 2002 
utilizados para el 2003.
x          
· Biomasas absolutas totales (t·km-2) (VPA 
ICCATT, zona Mediterráneo).      x          
· Mortalidad por pesca (F). x
Aves marinas 34, 35
· Abundancias de parejas reproductoras desde 
1980-2003  y de individuos hivernantes desde 
1990s.                                                 
· La abundancia se ha convertido en 
biomasa con datos de peso por 
individuo adulto.
x          
· Esfuerzo de pesca de arrastre, palangre y cerco 
entre 1978-2003 ( CV y TRB ).      
· Incorporada una función de 
mediación entre el descarte y las 
aves marinas y una biomasa 
acumulada anual de 0.5 y 1 año-1.
x
Tabla 5.4. Series de datos utilizadas para la simulación combinada temporal en el sur del mar Catalán (1978-2003) por grupo funcional. Se indica 












































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Valores SS Contribución (%)
Total 215.22
a) Pesca 201.09 6.57
b) Vulnerabilidades: 57.75/95.68 66.60-48.9
c) Anomalia ambiental* 98.27/108.67 3.57-11.33
Combinado* 50.07/71.30 76.74-66.87
* Anomalia ambiental con prob. azar: p1 y p2 = 0.029 - 0.031
Tabla 5.6. Resultados finales del ajuste del modelo (1978-2003) con las 





1. Bottom-up 2. Top-down 3. Wasp-waist
Valores SS Contribución (%) Valores SS Contribución (%)
Valores SS Contribución 
(%)
Valor inicial (pesca) 201.09 201.09 201.09
1 Fito 196.37 2.35 206.93 -2.90 - 0.00
2 Zoo 198.17 1.45 201.71 -0.31 201.91 -0.41
3 Mzoo 150.08 25.37 201.34 -0.12 149.32 25.74
4 Pgel 202.08 -0.49 193.07 3.99 202.87 -0.89
5 Supr 99.51 50.51 193.07 3.99 103.18 48.69
6 Poli 96.79 51.87 205.78 -2.33 96.95 51.79
7 Nata 135.25 32.74 202.88 -0.89 133.89 33.42
8 Rept 172.80 14.07 198.19 1.44 185.50 7.75
9 Neph 201.00 0.04 201.09 0.00 200.09 0.50
10 Inve 96.28 52.12 177.29 11.84 96.93 51.80
11 Cefb 167.19 16.86 195.58 2.74 169.32 15.80
12 Cefm 202.87 -0.89 205.11 -2.00 204.76 -1.83
13 Mull 201.52 -0.21 202.96 -0.93 202.35 -0.63
14 Cong 201.01 0.04 198.16 1.46 194.02 3.52
15 Loph 192.13 4.46 183.28 8.86 340.23 -69.19
16 Pleu 329.18 -63.70 618.57 -207.61 135605.00 -67334.98
17 Tris 201.04 0.02 203.12 -1.01 203.97 -1.43
18 Mjuv 204.37 -1.63 200.93 0.08 207.12 -3.00
19 Mmer 201.10 0.00 202.89 -0.90 202.89 -0.90
20 Micr 211.83 -5.34 200.65 0.22 212.18 -5.51
21 Pmix 127.97 36.36 160.93 19.97 124.28 38.20
22 Pinv 199.32 0.88 205.41 -2.15 197.46 1.81
23 Ppec 172.55 14.19 204.18 -1.54 186.86 7.08
24 Squa 201.50 -0.20 212.76 -5.80 212.48 -5.66
25 Pzoo 140.92 29.92 187.53 6.74 150.15 25.33
26 Engr 197.40 1.83 247.70 -23.18 240.02 -19.36
27 Spil 185.77 7.62 191.28 4.88 180.77 10.10
28 Ppel 202.02 -0.46 200.64 0.22 203.40 -1.15
29 Trac 202.58 -0.74 201.48 -0.19 202.56 -0.73
30 Scom 199.83 0.63 201.96 -0.43 197.95 1.56
31 Sard 201.10 0.00 201.82 -0.36 201.82 -0.36
32 Poce 201.10 0.00 201.29 -0.10 201.29 -0.10
33 Tmar 201.10 0.00 201.06 0.01 201.21 -0.06
34 Laud 201.10 0.00 201.21 -0.06 201.17 -0.04
35 Aves 201.09 0.00 201.73 -0.32 201.05 0.02
36 Odon 201.10 0.00 201.02 0.03 201.07 0.01
37 Bala 201.10 0.00 201.05 0.02 201.06 0.01
Tabla 5.7. Contribución de los grupos funcionales a las situaciones de control de flujos tróficos de tipo bottom-up, wasp-







Capítulo VI.  
Modelo ecológico del mar Adriático centro-septentrional 







6.1. Objetivos  
En este capítulo se presentan los resultados y la metodología específica de recolección, 
análisis e integración de los datos para el modelo ecológico de equilibrio de masas que 
caracteriza el ecosistema explotado del mar Adriático centro-septentrional. La 
metodología seguida durante el presente capítulo es similar a la aplicada en el Capítulo 
IV para la construcción del modelo del sur del mar Catalán.  
Los objetivos específicos de este capítulo son: 
1) parametrizar el modelo ecológico representativo del ecosistema explotado del mar 
Adriático centro-septentrional; 
2) caracterizar y cuantificar el ecosistema en términos de estructura de flujos tróficos y 
funcionamiento del ecosistema; 
3) identificar y describir las principales interacciones tróficas y el rol de las especies 
incluidas en el modelo; 
4) contextualizar el impacto de la actividad pesquera en el ecosistema. 
6.2. Material y métodos                 
6.2.1. Parametrización del modelo 
En primer lugar, la construcción del modelo ecológico del mar Adriático centro-
septentrional ha supuesto la identificación, análisis e integración de los datos básicos o 
parámetros iniciales necesarios para parametrizar el modelo y la definición de los 
grupos funcionales: Bi, (P/B)i, (Q/B)i, DCij, (U/Q)i, Yi y Ei.  
Los parámetros básicos iniciales se han obtenido a través del análisis de datos 
provenientes de diversas fuentes de información, principalmente mediante el análisis de 
los resultados de campañas oceanográficas y de pesca desarrolladas por el Istituto di 
Scienze Marine di Ancona (ISMAR-CNR) en la zona de estudio. En segundo lugar, se 
ha incluido información científica publicada y datos disponibles de otros centros de 
investigación. Los datos obtenidos para la parametrización del modelo son medias 
ponderadas anuales que representan el período 1990-1999. Para el análisis de los datos 
se han utilizado los programas de cálculo Excel 98, el programa de bases de datos 
Access 98, los programas estadísticos LAWI, SPAD 5.2 y SPSS 11. El programa Ocean 
Data View se ha empleado para cuantificar la superficie de estudio y realizar su 
representación.  
A continuación se presentan brevemente los datos iniciales del modelo que se 
encuentran recogidos de forma detallada en el Anexo V. En la Tabla 6.1 se resumen de 
forma global estos parámetros básicos por grupo funcional. 
6.2.1.1. Biomasa 
A partir del análisis de los datos generados por varios proyectos de investigación 
desarrollados en la región adriática por parte del Istituto di Scienze Marine - Sezione 
Pesca marittima Ancona (ISMAR-CNR), se han identificado las especies de peces e 







invertebrados bentónicos, demersales y pelágicos de la zona de estudio, cuantificando 
su abundancia. Estos datos han sido complementados con la información obtenida de 
numerosas publicaciones científicas y proyectos de investigación del ISMAR y de otros 
organismos de investigación italianos. La biomasa se expresa en promedios anuales y en 
peso húmedo por unidad de superficie (t·km-2). En el modelo se ha asumido una 
biomasa acumulada (BA) nula (Tabla 1 – 6, Anexo V). En el Anexo II se presentan 
también las especies incluidas en el modelo.  
La biomasa de las especies de invertebrados y peces demersales y bentopelágicos se ha 
obtenido con el análisis de los datos de las campañas de prospección por área de barrida 
realizadas por ISMAR-CNR entre 1990-1997 (base de datos 1990-1997, ISMAR-CNR). 
Estas campañas incluyen 529 pescas en la zona estudiada repartidas durante varios 
meses del año, de carácter nocturno y diurno, en estratos de 10-50 m (155 pescas), de 
50-100 m (305 pescas) y de 100-280 m (69 pescas). El área muestreada incluye la 
plataforma continental del mar Adriático centro-septentrional y la Fosa de Pomo (Figura 
6.1).  
Estos datos se han complementado con el resultado de una serie de campañas de arrastre 
de 1994 (campañas de la serie Pipeta-Grund) que incluyen un total de 176 pescas 
realizadas en la zona de estudio en estratos de 10-50 m (65 pescas), de 50-100 m (65 
pescas) y de 100-280 m (46 pescas) entre mayo y noviembre (Manfrin et al., 1998). El 
rango batimétrico cubierto excluye la zona costera hasta las 3 millas y se extiende hasta 
la Fosa de Pomo (Figura 6.2).  
La primera serie de campañas (1990-1997) proporciona una mayor representación 
temporal del área de estudio, mientras que la segunda (1994) recoge de mejor forma la 
variabilidad estacional de los datos. Por este motivo se ha considerado importante la 
inclusión de las dos series de datos. Para el cálculo de la biomasa de peces 
bentopelágicos y los peces con capacidad natatoria elevada se han adoptado los valores 
máximos de biomasa capturada, ya que una media de los valores subestimaría su 
biomasa (King, 1995).  
Los peces son el grupo que presenta una mayor biomasa (66.67%) y un número mayor 
de especies (100) (Figura 6.3). Además, se han registrado un total de 15 especies de 
cefalópodos, 9 especies de cefalópodos bentónicos y 6 especies de cefalópodos 
bentopelágicos, y 31 especies de crustáceos decápodos y una especie del orden 
Stomatopoda: Squilla mantis.  
El estudio y evaluación de la biomasa de los peces pelágicos de tamaño pequeño se han 
desarrollado en el mar Adriático desde 1975-1976 mediante la aplicación de varias 
metodologías como las evaluaciones acústicas, las campañas de ictioplancton o la 
aplicación de métodos indirectos como el análisis de población virtual (VPA) o los 
modelos de producción (Cingolani et al., 1996, 2002a, 2002b; Azzali, 2002; Azzali et 
al., 2002; Santojanni et al., 2003, 2005). Los resultados de estas evaluaciones muestran 
que la biomasa de anchoa y sardina era mucho más alta durante el período 1975-1984 
que durante el período posterior a 1987. 







6.2.1.2. Información trófica y alimento no asimilado  
Las fuentes consultadas para la construcción de la matriz de dietas se encuentran 
resumidas en la Tabla 6 – Anexo V. Los comentarios formulados para el mar Catalán 
son también válidos en esta sección. A continuación se mencionan algunas 
consideraciones específicas de los datos: 
- En cuanto al zooplancton, como en el caso del mar Catalán, se ha optado por 
considerar la actividad trófica del micro- y mesozooplancton sobre los protozoos 
ciliados y flagelados como una fracción procedente de la red trófica microbiana. Para 
tener en cuenta esto, se ha considerado que la proporción de la dieta que el micro- y 
mesozooplancton obtiene de la red microbiana es del 30%, según los trabajos de Fonda 
Umani (1996) y Fonda Umani y Beran (2003). 
- Con relación a las especies de peces e invertebrados, se ha complementado la base de 
datos realizada para el mar Catalán mediante la inclusión de nuevos trabajos realizados 
en el mar Adriático y no incluidos inicialmente (literatura gris, datos de proyectos, etc.). 
- En la zona de estudio existen datos sobre la dieta de los cormonares, la pagaza 
piconegra Gelochelidon nilotica (Gmelin, 1789), la gaviota patiamarilla, la gaviota 
picofina, la gaviota reidora, y varias especies de charranes (Sterna albifrons, S. hirundo 
y S. sandvicensis) (Fasola et al., 1989; Bogliani et al., 1992; Boldreghini et al., 1997). 
Los datos sobre alimento no asimilado del modelo del mar Catalán se han adoptado para 
el modelo del mar Adriático.  
6.2.1.3. Migración 
En el presente modelo se han tenido en cuenta los movimientos migratorios de las aves 
marinas y los peces pelágicos de gran tamaño. 
- En el caso de las aves marinas, se ha tenido en cuenta que existe una fracción de la 
dieta de las aves marinas que es importada diariamente al ecosistema ya que éstas 
obtienen una fracción más o menos importante de su dieta de las zonas costeras.  
- En cuanto a las especies que protagonizan grandes migraciones estacionales en el mar 
Mediterráneo y océano Atlántico como son los grandes peces pelágicos Thunnus 
thynnus, Xiphias gladius y Sarda sarda se han establecido porcentajes de la dieta que 
proceden de fuera del ecosistema modelizado y también se han descrito flujos 
migratorios, como en el modelo del sur del mar Catalán. 
6.2.1.4. Capturas 
Los datos de capturas oficiales utilizados provienen del Istituto Nazionale Italiano di 
Statistica (ISTAT), el cual centraliza la recolección de los datos de capturas por puerto 
y por especies, o grupo de especies. Los datos obtenidos representan una media anual 
del período de tiempo y comprenden las capturas de las regiones del Friul-Venecia 
Julia, el Véneto, Emilia-Romaña, las Marcas, los Arbruzos y Molise (Tabla 7 – Anexo 
V).  







En el caso de los peces pelágicos de tamaño pequeño, los datos provienen de la 
información disponible en el Istituto di Scienze marine - Sezione Pesca Marittima 
Ancona (ISMAR-CNR) sobre el desembarco de éstos desde 1975 hasta el presente en la 
zona de estudio (Cingolani et al., 2002a, 2002b; Santojanni et al., 2001a, 2005). Estos 
datos están corregidos para tener en cuenta la captura procedente de la Ex-Yugoslavia, 
las cuales son bajas para la anchoa pero son más importantes en el caso de la sardina. En 
el caso del espadín, la captura ISTAT se ha corregido con los datos disponibles para la 
Ex–Yugoslavia (Anon. 1975-1994).  
A continuación se ha procedido a separar los datos de capturas por flota pesquera: 
- En cuanto a la captura de cerco y arrastre pelágico, ésta básicamente se concentra entre 
sardina y anchoa. La repartición de las capturas entre estas dos flotas se ha establecido 
en base a los datos disponibles en ISMAR-CNR recogidos desde 1977 a 2003 por 
puerto (Cingolani et al., 1996; Santojanni et al., 2001a, 2005).  
- En las estadísticas oficiales de ISTAT las capturas de arrastre bentónico no se 
encuentran separadas en función de si proceden del arrastre bentónico o del arrastre 
bentónico modificado. Por consiguiente, para establecer dicha separación han sido 
indispensables los datos presentados para la flota de Chioggia (captura y descarte) por 
Hall-Spencer et al. (1999) y Pranovi et al. (2001). Estos datos presentan la captura del 
arrastre bentónico modificado del puerto de Chioggia y han permitido diferenciar la 
captura en este puerto y estimar la captura de ambos tipos de arrastre en el mar 
Adriático centro-septentrional, conociendo la captura y flota de Chioggia y pudiendo 
extrapolar el dato a toda la flota incluida en el trabajo (Valli, 1979; Pranovi et al. 2001; 
AAVV, 2004). 
- La flota dedicada a la captura de túnidos es, en realidad, una flota compuesta por 
diferentes actividades como la pesca con cerco para túnidos (sin luz) y la pesca 
deportiva con anzuelo vivo (Gramitto, 2001). Los datos de la captura de túnidos se han 
corregido con datos alternativos que establecen la captura de túnidos (principalmente 
Thunnus thynnus) en el mar Adriático italiano alrededor de las 400-500 t, siendo las del 
mar Adriático este de 1000 t. (C. Piccinetti. Com. pers.). 
Se han eliminado de las capturas oficiales las especies provenientes de la franja 
inminentemente costera que no está incluida en el modelo (< 10 m) y las procedentes de 
la actividad de acuicultura (p.ej., la chirla o el mejillón). En el caso de las especies que 
habitan en ambas zonas, se ha excluido el porcentaje de captura proveniente de esta 
zona costera según los datos de estudios pesqueros disponibles (Froglia, 1984; AAVV, 
2004). Por ejemplo, se ha estimado que provienen de esta zona costera el 25% de las 
capturas de Solea spp., el 20 % de las capturas de Squilla mantis y el 5% de las capturas 
de sepia (G. Fabi. Com. pers.). 
Los datos ISTAT no recogen la captura de los moluscos bivalvos comerciales P. 
jacobeus  y C. opercularis y el gasterópodo C. echinophora. La captura de estos se ha 
obtenido a partir de los datos del mercado de Carole, Chioggia, Goro, Porto Garibaldi y 







Cattolica desde 1990-1996 (E. Gramitto. Com. pers.) (Figura 1 – Anexo V). En el caso 
de P. jacobeus, estos datos se han podido contrastar con los datos presentados en Mattei 
y Pellizzato (1996) (serie de capturas de1980 a 1994).  
Finalmente, estos datos se han corregido para tener en cuenta la captura no declarada, 
los descartes y la captura accidental (los detalles se incluyen en el Anexo V). 
6.2.1.5. Cociente producción/biomasa 
Para obtener el cociente de producción/biomasa (P/B)i se ha seguido un procedimiento 
similar al presentado para el modelo del sur del mar Catalán. Se ha procedido a 1) 
calcular la producción en función de la biomasa (P/B) mediante la revisión de datos de 
la literatura, 2) aplicar las ecuaciones empíricas disponibles, o 3) los datos de P/B 
procedentes de zonas foráneas en función de la diferencia de temperaturas (Opitz, 1996, 
Ec. 3.13) (en el Anexo V se presentan los detalles de estos cálculos).  
6.2.1.6. Cociente consumo/biomasa (Q/B) 
La obtención de los valores de (Q/B)i se ha realizado también con el mismo 
procedimiento seguido en el caso del sur del mar Catalán: 1. en primer lugar se ha 
realizado una búsqueda bibliográfica de estudios existentes sobre ración diaria en la 
zona de estudio, 2) en segundo lugar se han aplicado las ecuaciones empíricas 
disponibles; y 3) finalmente para el resto de organismos se han adaptado valores 
utilizados anteriormente en modelos tróficos teniendo en cuenta las diferencias de 
temperatura (Opitz, 1996, Ec. 3.13) (en el Anexo V se presentan los detalles de estos 
cálculos). 
6.3. Resultados 
6.3.1. Parametrización y equilibrio del modelo 
6.3.1.1. Parámetros básicos y definición de los grupos funcionales 
La definición de los grupos funcionales (g.f.) para el modelo se ha realizado con el 
procedimiento presentado en el Capítulo IV.  
En primer lugar se han definido los grupos con importancia biológica o económica en la 
zona de estudio. En el caso de la merluza se ha vuelto a utilizar el módulo de 
representación ontogénica de poblaciones incluido en el modelo Ecopath with Ecosim 
que permite incluir una especie en función de varias fracciones de población. Teniendo 
en cuenta la información disponible, se han establecido dos grupos para la merluza, 
dividiendo la población en el grupo de individuos de tamaño pequeño y mediano 
altamente vulnerables a la pesca de arrastre ( ≤ 40 cm) (merluza 1) y  organismos 
grandes poco vulnerables a la pesca de arrastre bentónico (> 40 cm y mayores a dos 
años de edad) (merluza 2). La fracción poblacional de merluza (1) ha sido escogida 
como fracción patrón en la modelización. Esta distinción se corresponde básicamente 
con las capturas de la merluza en la zona de estudio a partir de los datos ISTAT, y 
también se justifica por la diferencia de mortalidad natural que caracteriza estas dos 
fracciones (Abella et al., 1997; Vrgoc et al., 2004). Además de la información sobre 







trofismo de ambas fracciones, para la fracción de merluza (1) también se han calculado 
el P/B y el Q/B, mientras que para la fracción de merluza (2) se ha tenido que calcular el 
P/B. La modelización ha permitido calcular la biomasa de la merluza (2) y su consumo 
(cociente Q/B).  
La realización del análisis factorial de correspondencias (AFC) ha permitido describir 
tres grupos funcionales de especies ícticas demersales y bentopelágicas cuya 
importancia en términos de biomasa o de valor económico era baja. En el AFC se han 
incluido un total de 41 especies ícticas. Una vez realizados los análisis, se puede ver que 
los 4 primeros factores describen el 57.84% de la inercia de la muestra, y con el quinto 
factor el 67.3%. Los factores 1, 2 y 3, que representan el primer, el segundo y el tercer 
eje, explican el 19.58%, 13.99% y el 12.95% de la inercia, respectivamente (Figura 6.4). 
Analizando los resultados del AFC y del dendrograma (Figura 6.5), se ha clasificado la 
muestra en cuatro clases principales: 
- Clase 1: clase definida por 28 especies situadas en la parte negativa del primer eje y 
positiva del tercer eje. Las presas que definen esta clase son el grupo de crustáceos 
decápodos reptantia, con un porcentaje de inercia de 34.48%, seguidas por el 
suprabentos (16.57%), el grupo de crustáceos decápodos natantia (14.44%), los 
poliquetos (12.05%) y los invertebrados bentónicos no crustáceos (11.29%). El grupo 
definido por esta clase se ha llamado Peces demersales varios (1). 
- Clase 2: clase definida por 8 especies situadas en la parte negativa del primer y 
segundo eje, delimitada por presas ícticas casi en su totalidad. Las presas que definen 
esta clase son el grupo de peces bentónicos con un porcentaje de inercia del 36.05%, el 
grupo de peces pelágicos con el 25.96%, el grupo de peces demersales con el 11.69% y 
el grupo de cefalópodos bentónicos con el 4.85%. El grupo definido por esta clase se ha 
llamado Peces demersales varios (2). 
- Clase 3: clase separada en la parte positiva del primer eje, así como ligeramente 
positiva en el tercero. Esta constituida por 4 especies: Chlorophthalmus agassizi, 
Spicara spp., Macroramphosus scolopax y Oblada melanura. La primera presa, el 
micro y mesozooplankton, describe el 92.5% de la inercia de la clase. 
- Clase 4: clase separada en la parte positiva del primer eje y en la parte negativa del 
tercer eje. Esta constituida por una especie: Capros aper. La primera presa, el 
macrozooplankton, describe el 79.70% de la inercia de la clase. 
La clase 3 y la clase 4 se han fusionado originando un solo grupo de peces 
bentopelágicos, y los 3 grupos resultantes del AFC se han incorporado al conjunto de 
los g.f. definidos. Una vez acabado el análisis, los organismos ícticos identificados 
durante las campañas de prospección por área barrida sin información sobre dieta se han 
incorporado a uno u otro grupo de acuerdo con la información sobre patrones 
taxonómicos y ecológicos, y según la información cualitativa sobre trofismo encontrada 
en la bibliografía (Fischer, 1987; Froese y Pauly, 2000). Finalmente se han identificado 
5 g.f. según criterios taxonómicos o ecológicos.  







En la Tabla 6.2 se presentan los grupos funcionales del modelo del mar Adriático 
centro-septentrional y los datos básicos de biomasa, P/B, Q/B y U/Q por grupo. Los 
datos utilizados en la construcción del modelo se han clasificado según su origen con el 
objetivo de implementar el módulo Pedigree del modelo. En la Tabla 6.3 se muestran 
las especies de cada grupo funcional (g.f. 7-37). La matriz de dietas se presenta en la 
Tabla 6.4.  
En la Tabla 6.5 se presentan los datos de capturas (captura total, desembarco oficial, 
desembarco total y descartes) por g.f., y en la Tabla 10 – Anexo V se muestran los datos 
de la captura por arte de pesca y g.f. 
6.3.1.2. Equilibrio del modelo y evaluación de resultados  
Con los datos iniciales del modelo, 21 g.f. muestran una EE > 1 (Tabla 6.6). Esto indica 
que el consumo de estos grupos en el ecosistema es mayor a su producción. Se obtienen 
valores muy elevados de EE para el grupo de decápodos natantia, el grupo de decápodos 
reptantia, los peces bentopelágicos y el grupo de peces demersales varios (2). Así, en 
primer lugar se ha procedido a analizar aquellos parámetros con una mayor 
incertidumbre asociada y los datos pertenecientes a regiones no mediterráneas. Una vez 
corregidos los principales errores, se ha aplicado el módulo automático para equilibrar 
el modelo (Christensen et al., 2004; Kavanagh et al., 2004). A continuación se 
presentan los resultados del proceso de equilibrio del modelo. 
a) Identificación y modificación manual de errores 
Durante la primera fase del proceso de equilibrio del modelo, y como en el caso del mar 
Catalán, se han corregido manualmente varios parámetros relacionados con el 
canibalismo y las dietas de varios grupos funcionales. Estas modificaciones se presentan 
detalladamente en el Anexo V. 
b)  Equilibrio automatizado del modelo  
Después de la corrección de los principales errores del modelo según la incertidumbre y 
procedencia de los datos, y una vez la EE de todos los g.f. era ≤  3, la producción y 
biomasa de algunas especies continuaba siendo demasiado baja para soportar la 
mortalidad por depredación y por pesca establecidas en el ecosistema. Esto puede 
deberse a una subestimación de la biomasa o a errores menores en la matriz de dietas 
principalmente. Por ello se ha procedido a utilizar el módulo automático (AMBP). 
En la Tabla 6.6 se muestran los datos iniciales y finales de B, P/B, Q/B y EE del 
proceso de equilibrio, junto con varios resultados del modelo equilibrado. En la Tabla 
6.7 se muestra la matriz de dietas resultante del proceso de equilibrio.  
c) Evaluación del proceso de equilibrio del modelo 
Una vez todas las EE han sido < 1 para los g.f., se han analizado los valores resultantes 
de P/Q, R/B, R/A, P/R y NE (Tabla 6.6).  







El cociente producción/consumo (P/Q) por grupo funcional se encuentra entre 0.1 y 0.3. 
Los valores de respiración/biomasa (R/B) se encuentran dentro de los valores aceptables 
en términos biológicos. El cociente respiración/asimilación de alimento (R/A) es 
elevado en muchos de los g.f. del modelo, pero se encuentra dentro de los valores 
esperados (<1), ya que la respiración no puede ser mayor que la porción del alimento 
ingerido que es asimilado por el g.f. Existen siete g.f. con un valor de cociente de 
producción/respiración (P/R) ligeramente superior a 1, por lo que la producción de estos 
grupos es alta en relación con su respiración. La producción en el caso del micro- y 
mesozooplancton es sustancialmente más alta que la respiración (P/R = 1.87), aunque la 
P/B se ha corregido en el proceso de equilibrio del modelo. Este valor nos indica 
problemas a la hora de estimar la biomasa de estos grupos, seguramente subestimada. 
Sin embargo, no existen datos alternativos para modificar los valores iniciales de 
biomasa. La eficiencia neta (NE) de conversión del alimento es menor a 1 para todos los 
g.f. como cabría esperar (Christensen et al., 2004).  
6.3.2. Análisis del modelo ecológico 
Una vez a equilibrado el modelo y obtenidas estimaciones realistas de los resultados 
básicos, se ha procedido a analizar los resultados ecológicos proporcionados por 
Ecopath. 
6.3.2.1 Pedigrí del modelo y análisis de sensibilidad 
El pedigrí del modelo es 0.657. Como en el modelo del mar Catalán, este valor es 
elevado si se compara con otro modelo Ecopath construido hasta la fecha (L. Morisette. 
Com. pers.), cuyos valores oscilan entre 0.676 y 0.164, y muestra que se parte de un 
modelo con una calidad notable.  
Los resultados del módulo Sensitivity muestran que con la variación de +50% a -50% de 
los parámetros iniciales (B, P/B, Q/B, EE) de cada g.f. se obtiene un mayor impacto en 
los resultados (EE, B) del propio grupo, mostrando que el modelo es menos sensible a 
variaciones en los resultados de los demás g.f. Durante el análisis de sensibilidad, los 
datos básicos del modelo (B, P/B, Q/B y EE) se han modificado independientemente en 
un ± 50% de su valor original, en pasos de 10% y la variación en EE y B ha sido 
analizada (Tabla 11 – Anexo V). A modo de ejemplo, la Figura 2 – Anexo V presenta la 
representación de la variación de la eficiencia ecotrófica (EE) de la sardina en función 
de la variación de la biomasa de los g.f. impactantes sobre este grupo.  
6.3.2.2. Flujos tróficos y estructura del ecosistema  
En la Tabla 6.8 se presentan los resultados principales del modelo por g.f. Las 
eficiencias ecotróficas (o rendimientos ecotróficos, EE) son elevadas para varios grupos 
del modelo. Los grupos de grandes depredadores del ecosistema (merluza 2, peces 
pelágicos de gran tamaño, cetáceos, aves marinas) presentan una EE baja, mientras que 
la mayoría de los grupos de peces e invertebrados bentónicos muestran una EE elevada, 
soportando niveles de depredación natural o de pesca altos. Las EE de las medusas, el 
suprabentos, los poliquetos y los invertebrados sésiles son bajas. 







En la Figura 6.6a se presenta el análisis de flujos integrados del ecosistema por niveles 
tróficos (TL) enteros o Lindeman spine. El análisis muestra que el TL I (productores 
primarios P1 + detrito D) es el que presenta el flujo mayor de energía que sale y entra 
de él, seguido del TL II en ascendente. Los flujos de TL I a TL II son menores entre TL 
I (P1) y TL II (392.2 t·km-2·año-1) que entre TL I (D) y TL II (659.6 o 485.6 t·km-2·año-
1), mostrando la importancia del detrito como fuente de energía en el ecosistema 
explotado. También el flujo generado hacia el detrito es mucho mayor desde el TL II 
(558.3 o 566 t·km-2·año-1) que desde TL I (P1) (57.6 t·km-2·año-1) y éste equilibra 
prácticamente el flujo de consumo de detrito. Sin embargo, como se ha visto 
anteriormente en el caso del mar Catalán, la importancia del detrito es menor cuando se 
considera la dieta del micro- y mesozooplancton  (Figura 6.6b) como importación y no 
como detrito. A su vez, la exportación de flujos es importante desde TL III. 
La eficiencia media de transferencia de energía (TE) (Figura 6.6, Tabla 6.9) es del 10% 
en el caso del mar Adriático centro-septentrional. Las transferencias de energía por TL 
muestran que la eficiencia es elevada de TL II a III, mucho mayor desde los productores 
primarios (33.6%) que desde el detrito (10.5%). Sin embargo, la TE baja de TL III a TL 
IV, mostrando menor eficiencia. Esto concuerda con valores de eficiencia ecotrófica 
baja para estos g.f. (Tabla 6.8). Sin embargo, la TE vuelve a aumentar con TL mayores.  
En la Figura 6.7 se presenta gráficamente la pirámide trófica de Lindeman. El área de 
cada TL discreto es proporcional a las transferencias totales del ecosistema, o flujos 
tróficos totales generados, (TST, t·km-2·año-1) por TL.  
En la Figura 6.8 se presenta la repartición de las transferencias totales del ecosistema 
(TST, %) que proceden de los productores primarios, el detrito y ambos combinados 
(los datos se encuentran en la Tabla 12 – Anexo V). Esta tabla muestra que el 52.6% de 
los flujos procedentes de los productores primarios y el detrito se consumen en el 
ecosistema, el 28.6% entra a formar parte del detrito, mientras que el 17.6% se relaciona 
a la respiración y el 1.3% se exporta fuera del ecosistema. En la Tabla 13 – Anexo V se 
indica la repartición de las TST por g.f. y por TL entero.  
Excluyendo el detrito se puede observar que los grupos de plancton (fitoplancton, 
zooplancton y plancton gelatinoso) e invertebrados no crustáceos bentónicos son los 
dominantes en términos de biomasa (t·km-2) (Tabla 6.8), junto con la sardina, la anchoa 
y el resto de especies ícticas pelágicas de pequeño y mediano tamaño (especies ícticas 
con mayor biomasa en el modelo). Los grupos de peces bentónicos y demersales, tanto 
comerciales como no comerciales, presentan una biomasa mucho menor. La Figura 6.9a 
muestra la biomasa del ecosistema por TL discreto. 
El 98% de la producción en el ecosistema (t·km-2·año-1) (Tabla 6.8) proviene del 
fitoplancton (51.7%), el micro- y mesozooplancton (26.3%), los invertebrados sésiles no 
comerciales (9.7%), el plancton gelatinoso (6.7%), los poliquetos (2.2%), el 
macrozooplancton (1.3%), la sardina (0.3%) y la anchoa (0.2%). Así mismo, el 97.8% 
del consumo del ecosistema (t·km-2·año-1) (Tabla 6.8), excluyendo el detrito, se realiza a 
partir del micro- y mesozooplancton (44.5%), los poliquetos y otros invertebrados 







bentónicos no comerciales (28%), el plancton gelatinoso (15.5%), el suprabentos 
(4.2%), el macrozooplancton (2.2%), la sardina (2.1%) y la anchoa (1.5%). Al mismo 
tiempo, los flujos hacia el detrito (t·km-2·año-1) (Tabla 6.8) son mayores desde el micro- 
y mesozooplancton (34.6%), los invertebrados bentónicos (27.6%), los poliquetos 
(12.2%), el plancton gelatinoso (10%), el fitoplancton (8.4%), el suprabentos (2.8%), el 
macrozooplancton (1.2%), la sardina (1.3%) y la anchoa (0.9%). 
En la Tabla 6.12 se presentan los principales indicadores ecosistémicos relacionados 
con los flujos tróficos del ecosistema, con conceptos termodinámicos, la teoría de la 
información y los análisis de redes tróficas (Odum, 1969; Finn, 1976; Ulanowicz, 1986; 
Christensen, 1995b; Christensen et al., 2004), y en la Tabla 4.12 se presentan los 
valores de varios modelos a modo de comparación: 
1. El índice de reciclaje de Finn (FCI) es elevado y similar a los valores mediterráneos. 
La longitud media de las vías (PL) también es elevada. Sin embargo, el índice de 
omnivoría del ecosistema (SOI) es relativamente bajo e indica una cierta linealidad en la 
red trófica del ecosistema. El valor de la ascendencia (A) en el modelo del mar 
Adriático es bajo en comparación con los demás modelos considerados.  
2. Otros resultados relacionados con las características energéticas de la comunidad y 
ligados con la teoría de desarrollo de los ecosistemas sensu Odum (1969) son: 
a) El cociente producción primaria total/respiración (Pp/R), que es mayor a la unidad en 
ecosistemas en desarrollo, es mayor a 1 para el ecosistema del mar Adriático centro-
septentrional. 
b) El cociente producción primaria total/biomasa total (Pp/B), que disminuye con el 
desarrollo del ecosistema, es relativamente bajo en comparación con el resto de modelos 
comparados. 
c) El cociente biomasa/transferencias totales del ecosistema (B/T), menor en 
ecosistemas en desarrollo, es relativamente alto. 
d) El cociente respiración/biomasa (R/B), que aumenta con el desarrollo del ecosistema, 
es bajo. 
e) El cociente biomasa/producción del ecosistema (B/P), que aumenta con el desarrollo, 
es relativamente alto.  
f) La suma de los flujos generados en el ecosistema, o transferencias totales del 
ecosistema, es baja en el modelo del mar Adriático en comparación con otros 
ecosistemas modelizados.  
g) La producción neta del ecosistema (Pn), que decrece cuanto el ecosistema se 
desarrolla, es relativamente alta. 
6.3.2.3. Rol ecológico de las especies e interacciones tróficas 
En la Figura 6.10 se muestran los g.f. por nivel trófico fraccionado y por ambiente 
pelágico, demersal y bentónico, representando de forma esquemática la estructura 







trófica del mar Adriático centro-septentrional. El modelo comprende 4 niveles tróficos 
(TL) de TL 1 a TL 4.55 (Tabla 6.8), siendo los TL mayores para el rape, los peces 
pelágicos de gran tamaño, los delfines, las rayas y torpedos, el rodaballo y el rombo, el 
congrio, los calamares, la merluza (2), los tiburones demersales, el bonito y la merluza 
(1) (TL = 4.0 a 4.55). El nivel trófico medio de la comunidad (mTLco) es de 1.39 en 
global y de 2.13 si se excluyen los flujos provenientes del TL = I (Tabla 6.10).  
En la Figura 6.11 se presentan los resultados de la matriz mixta de impacto (MTI), o 
impactos mixtos combinados (y los datos se muestran en la Tabla 14 – Anexo V): 
- Como en el caso del modelo del mar Catalán, se puede observar que un aumento de la 
biomasa en la mayoría de los grupos definidos tendría un impacto negativo sobre ellos 
mismos por la competencia intragrupal por los recursos tróficos (Tabla 14 – Anexo V). 
- El detrito es el grupo con un impacto positivo más generalizado en el ecosistema si su 
biomasa aumentara. Sin embargo, éste muestra a su vez un impacto negativo sobre la 
merluza (1), el congrio, el rape, el rodaballo y el rombo y los peces bentopelágicos.  
- Numerosos grupos del modelo parecen también sensibles de forma positiva a un 
incremento de biomasa de los grupos más bajos de la red trófica (fitoplancton y 
zooplancton).  
- Por otro lado, el aumento de la biomasa de la sardina, la anchoa y el resto de peces 
pelágicos de tamaño pequeño y medio tendría un impacto amplio en varios grupos con 
nivel trófico superior e inferior.  
- La matriz mixta de impactos tróficos no muestra indicios claros de situaciones de 
control trófico por parte de los depredadores apicales. Existen impactos negativos 
moderados en el caso de los peces pelágicos de tamaño grande hacia los peces pelágicos 
de tamaño pequeño y los cefalópodos, de los delfines hacia la merluza y el congrio, de 
los calamares y la merluza (2) hacia los pequeños peces pelágicos y de la merluza (1) 
hacia varias especies demersales.  
- Los grandes depredadores del ecosistema se encuentran básicamente impactados por la 
disponibilidad de presas en el ecosistema (y por la actividad pesquera), ya sea por 
competencia por el recurso trófico o por situaciones de depredación beneficiosa.  
- La biomasa de las tortugas marinas se ve poco impactadas por un aumento de biomasa 
del resto de grupos del modelo, con excepción de un aumento de la biomasa de 
invertebrados bentónicos y en el detrito (que favorecería a los invertebrados 
bentónicos), y un aumento en la actividad del arrastre bentónico.  
- Las aves marinas se verían impactadas positivamente por el aumento de  la biomasa de 
las sardinas, anchoas y los descartes, mientras que los delfines se verían positivamente 
impactados por el aumento de la biomasa de varios peces demersales, el jurel y la 
caballa y el estornino. 







- Algunos impactos indirectos pueden relacionarse con las situaciones de depredación 
beneficiosa y cascadas tróficas. Las situaciones de depredación beneficiosa identificadas 
por el modelo se indican en la Tabla 14 – Anexo V.  
- La matriz de impacto muestra que existen interacciones importantes entre el hábitat 
pelágico y el demersal, por ejemplo entre depredadores demersales como la merluza y 
pequeños peces pelágicos o entre peces pelágicos de tamaño medio e invertebrados 
bentónicos.  
- Varios grupos muestran impactos muy bajos en el ecosistema, como el congrio, el 
rape, los tiburones demersales, las tortugas marinas y las aves. 
La Figura 6.12 presenta los datos en porcentaje del consumo ( ≥ 2%) de la producción 
total y la producción total excluyendo los grupos del plancton, los invertebrados 
bentónicos y el detrito (Tabla 15 – Anexo V). Los resultados muestran la importancia de 
cada grupo en el ecosistema y la fuerte relación que se establece entre el hábitat 
pelágico y bentónico. Por ejemplo, puede observarse como existe un importante 
consumo de invertebrados bentónicos y peces demersales. En general, el 29% de la 
producción total es consumida por el micro- y mesozooplancton, mientras que el 34% se 
deposita en forma de detrito y el 13% es consumido por invertebrados bentónicos. Si se 
excluyen precisamente el zooplancton, los invertebrados bentónicos y el detrito, se 
observa como el plancton gelatinoso, antes con un consumo del 10%, representa ahora 
el 72% del consumo total de la producción, seguido por la sardina (10%), la anchoa 
(7%) y otros grupos de peces pelágicos con menor importancia.  
En la Figura 6.13 se muestran los valores de mortalidad de cada grupo distribuidos en 
mortalidad por depredación (M2), mortalidad por pesca (F) y mortalidad natural no 
relacionada con la depredación (M0). La mayoría de los grupos funcionales muestran 
una alta M2, más elevada que F en la mayoría de g.f. explotados. Existen, sin embargo, 
varios grupos de especies demersales para los cuales F es mayor a M2: las vieiras, la 
cigala, la galera, la merluza (1) y el resto de gadiformes, el salmonete, el congrio, el 
rape, el rodaballo y el rombo con el resto de peces planos, los tiburones demersales y las 
rayas. Para las especies de peces pelágicos explotados, la F es menor a la M2 en todos 
los casos, siendo la F elevada en el caso de la anchoa, seguida de la sardina. En el caso 
de las especies vulnerables de tortugas marinas, aves y cetáceos, la F es mayor a la M2 
y M0 en el caso de las tortugas marinas, y la F es también alta para los cetáceos. Hay 
que destacar que en general la M0 es baja en la mayoría de los g.f., con excepción del 
g.f. del plancton gelatinoso, los poliquetos e invertebrados bentónicos, la merluza (2), el 
jurel, el bonito, los grandes peces pelágicos, los cetáceos y las aves.  
6.3.2.4. Actividad pesquera  
Los peces pelágicos de tamaño pequeño (anchoa y sardina, principalmente) son las 
especies dominantes en la captura total (20.5% y 16.6%, respectivamente), seguidos de 
los invertebrados sésiles  (13.4%), decápodos reptantia (7.3%), pulpos y sepias (6.4%), 







merluza (4.9%), salmonetes (4.6%), otros gadiformes (4.4%), varias especies de peces 
demersales (4.3%) y galeras (2.95%) (Tabla 6.5).   
El análisis de la captura por nivel trófico (Figura 6.9b) muestra que la mayor biomasa se 
captura en el tercer nivel trófico (TL III), seguida por el segundo nivel trófico y el 
cuarto. El cociente captura/biomasa aumenta de nivel trófico menor a mayor (Figura 
6.9c). 
En la Tabla 6.8 se muestra la tasa de explotación (F/Z) para cada grupo. Ésta es elevada 
en numerosos grupos demersales como los bivalvos y caracoles comerciales, la galera, 
la merluza (1), otros gadiformes, los salmonetes, el rape y el rodaballo y rombo (F/Z 
≥ 0.8). El valor es también elevado para la anchoa (F/Z = 0.37) y las tortugas marinas 
(F/Z = 0.93). El rendimiento bruto de la pesqueria (GE) (Tabla 6.10) es un índice de la 
eficiencia de la pesqueria y presenta valores relativamente elevados en el mar Adriático. 
La matriz de impactos tróficos también proporciona una idea del impacto directo e 
indirecto de la actividad pesquera en el ecosistema y puede asimilarse a un análisis de 
sensibilidad, aunque no tiene carácter predictivo (Figura 6.14, Tabla 14 – Anexo V): 
- El arrastre bentónico es la actividad pesquera cuyo aumento de actividad tendría un 
impacto más generalizado sobre los diversos grupos funcionales descritos, y también es 
la flota que mayor impacto tendría sobre varios grupos. El impacto es también 
destacable sobre las tortugas marinas, posiblemente por la disminución de presa para 
estos grupos y la mortalidad asociada a la captura accidental.  
- Un aumento de la biomasa capturada por el arrastre bentónico modificado presentaría 
impactos negativos importantes sobre las especies objetivo de esta flota.  
- El arrastre pelágico mostraría impactos negativos sobre las especies objetivo, 
principalmente la sardina, la anchoa y varios peces pelágicos, además del impacto 
negativo sobre los cetáceos por disminución de las presas y por la mortalidad accidental. 
Sin embargo, esta flota tiene un impacto positivo sobre la merluza (2), debido 
posiblemente al impacto negativo sobre los cetáceos, y sobre los peces pelágicos de 
tamaño pequeño debido a una situación de depredación beneficiosa.  
- Por el contrario, un aumento en la actividad del cerco mostraría en general pocos 
impactos, aunque lógicamente impactaría ligeramente de forma negativa sobre las 
especies objetivo (sardina y anchoa) y sus depredadores (p.ej., merluza).  
- Un aumento en la pesca de túnidos tendría un impacto negativo también sobre las 
especies objetivo de esta flota y un impacto indirecto positivo sobre las presas de estas 
especies.  
- Los delfines, tortugas y aves marinas no presentan interacciones importantes de 
competencia con la actividad pesquera de la zona de estudio. Sin embargo, se 
encuentran sujetos a un cierto impacto pesquero a causa de la captura accidental 
(tortugas y delfines) y también la generación de descarte (aves marinas).  







La producción primaria requerida (PPR) para sostener la pesquería (%PPR) en el 
ecosistema estudiado es del 16.83% teniendo en cuenta la producción primaria a partir 
de los productores primarios (%PPRa), y del 33.48% si se incluye en el resultado la 
producción primaria requerida teniendo en cuenta también el detrito (%PPRb), es decir, 
todos los flujos desde TL = 1 (Tabla 6.11). Por flota pesquera, el arrastre bentónico 
requiere la mayor parte del %PPR, tanto considerando los productores primarios 
(%PPRa) como a éstos junto con el detrito (%PPRb). La importancia de la flota de 
arrastre bentónico en el conjunto de la %PPR aumenta al considerar el detrito; lo mismo 
sucede con la flota de arrastre bentónico modificado. Esto indica que la captura de estas 
flotas se basa de forma importante en organismos detritívoros.  
Por grupos, los cefalópodos bentopelágicos son los que muestran una producción 
primaria y de detrito requeridas para sostener la pesquería mayor (3.84%), seguidos de 
los salmonetes (3.08%), la merluza (1) (2.95%), los peces planos (2.67%), los peces 
pelágicos de tamaño grande (2.59%) y los cefalópodos bentónicos (2.28%) (Tabla 6. 
12). 
El nivel trófico medio de la captura (mTLc) es de 3.07 (Tabla 6.11), indicando que la 
pesquería se basa en organismos con bajo nivel trófico, principalmente organismos que 
basan su estrategia alimentaría en zooplancton (sardina, anchoa y otros pequeños 
pelágicos) y detrito (invertebrados bentónicos). El mTLc para el arrastre bentónico es el 
más bajo (mTLc = 2.37), seguido del arrastre pelágico y el cerco (mTLc = 3.02 y 3.03), 
el arrastre bentónico (mTLc = 3.39) y la pesca de túnidos (mTLc = 4.24). El análisis de 
los índices de omnivoría (OI) por flota muestran que el cerco y la pesca de túnidos son 
las flotas más especializadas, seguidas por el arrastre pelágico, el arrastre bentónico y 
por último el arrastre bentónico modificado, que presenta un rango de TL mayor en su 
captura. En contraposición, tanto el arrastre pelágico como el cerco presentan TLs 
bajos, pero el primero muestra una captura menos especializada que el segundo.  
La Figura 6.15 presenta la partición del consumo ( ≥ 2%) de la producción de a) especies 
capturadas (g.f. 6 a 34) excluyendo los invertebrados bentónicos no comerciales y de b) 
los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio (g.f. 28 a 32). La actividad pesquera es 
el grupo que mayor proporción de producción consume en el primer caso (22%), 
seguida por los crustáceos reptantia y natantia y los cefalópodos bentónicos. En el caso 
de las especies pelágicas de peces de tamaño pequeño y medio, el bonito y los 
cefalópodos bentopelágicos son los grupos con un mayor consumo (25% y 23%), 
seguidos por la pesquería (15%) y la merluza (11%).  
6.4. Discusión   
6.4.1. Parametrización y equilibrio del modelo 
La modelización del mar Adriático centro-septentrional ha permitido, en primer lugar, 
resumir e integrar de forma coherente parte de la información disponible en la zona de 
estudio en términos de biomasa, producción, consumo, trofismo y capturas. Ésta se ha 
organizado en una nueva base de datos sobre la zona de estudio y ha permitido 







parametrizar el modelo ecológico representativo del mar Adriático centro-septentrional 
con una calidad notable.  
Sin embargo, en este caso también se han identificado elementos del ecosistema poco 
estudiados. La mayoría coinciden con los ya identificados para el modelo del mar 
Catalán y otros son propios de esta zona. En resumen: 
- En general los resultados de biodiversidad y biomasa de los organismos bentónicos, 
demersales y bentopelágicos obtenidos a partir del análisis de las campañas de pesca en 
la zona de estudio son coherentes con resultados previamente publicados (Simunovic, 
1997, Abelló et al., 2002). 
- La mayor información sobre comportamiento trófico concierne las especies de peces y 
en gran medida corresponde a estudios desarrollados en el mar Adriático y el resto del 
mar Mediterráneo. Sin embargo, son necesarios nuevos esfuerzos para la mejor 
caracterización de las dietas de los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio 
(sardina, anchoa, alacha, caballa y estornino).  
- Existe información escasa sobre algunos organismos pelágicos de gran tamaño que 
podrían tener una importancia notable en el mar Adriático. Sin embargo, en este modelo 
y a diferencia del modelo del mar Catalán, sí se han podido incluir las especies de rayas 
demersales y torpedos como la raya estrellada Raja asterias (Delaroche, 1809), los 
torpedos Torpedo spp., las águilas marinas Myliobatis aquila (Linnaeus, 1758) y las 
pastinacas Dasyatis spp.  
- La mayoría de los datos disponibles para la modelización del mar Adriático centro-
septentrional pertenecen a la zona del mar Adriático italiano, por lo que la zona este 
quedaría representada solamente de forma parcial. 
- La caracterización de la actividad pesquera en el mar Adriático centro-septentrional ha 
supuesto mayores problemas que en caso del mar Catalán. En primer lugar, se trata de 
una área diez veces superior en extensión a la primera. Además, la regulación vigente y 
el funcionamiento del registro de las capturas en Italia aumentan la dificultad a la hora 
de estimar el desembarco. La recolección de los datos pesqueros es difícil porque 
muchos de los estocs pesqueros se encuentran repartidos entre varios países (Mannini et 
al., 2005; Vrogc et al., 2004).  
- Auque la captura oficial del Istituto Nazionale Italiano di Statistica (ISTAT) se ha 
corregido con toda la información disponible para mejorar las estimaciones oficiales, 
éstas podrían continuar estando subestimadas, sobre todo en lo que se refiere a la 
captura de especies objetivo. Ello supondría una subestimación del impacto de la pesca 
evaluada por el presente modelo.  
6.4.2. Análisis del modelo ecológico 
a) Flujos tróficos y estructura del ecosistema  
Las transferencias totales del ecosistema (TST, t·km-2·año) muestran que el tamaño del 
ecosistema en términos de flujos totales es bajo en comparación con otros ecosistemas 







modelizados de afloramiento y regiones templadas. Sin embargo, estas transferencias 
son mayores a las de los modelos de la bahía de Revellata, Córcega (Pinnegar, 2000) y 
el sur del mar Catalán (Capítulo IV), lo que concuerda con los datos sobre la dinámica 
de la producción primaria en mar Mediterráneo (Bosc et al., 2004). 
En términos generales, los resultados relacionados con los flujos tróficos (consumo, 
producción, respiración, flujo al detrito) y biomasas muestran que el ecosistema está 
dominado por el hábitat pelágico, principalmente por los organismos del plancton y en 
menor medida por los peces pelágicos de tamaño pequeño, y por el hábitat bentónico, 
siendo los invertebrados bentónicos un elemento clave en el ecosistema. El detrito 
generado en el ecosistema tiene una importancia mayor como fuente de energía que la 
producción primaria. El detrito se origina tanto en el hábitat pelágico como en el 
bentónico, sobre todo desde el TL II, y sostiene en gran medida la producción de ambos 
hábitats. La energía procedente del detrito es básicamente consumida por el TL II, con 
un consumo mayor por parte de los invertebrados bentónicos que por parte de los 
invertebrados pelágicos. Por lo tanto, la relación detrito – TL II se identifica también 
como una vía trófica esencial en este ecosistema mediterráneo, en cuyo mantenimiento 
los invertebrados bentónicos y pelágicos juegan un papel clave. Éste sería un elemento 
característico del ecosistema mediterráneo si se comparan los resultados con modelos 
previamente desarrollados de plataforma continental y regiones costeras templadas 
donde estos grupos tienen una importancia menor (Christensen y Pauly, 1993; 
Christensen, 1995a; Sánchez y Olaso, 2004). 
El modelo muestra una estrecha relación de producción y consumo entre los organismos 
planctónicos, los organismos bentónicos (invertebrados principalmente) y el detrito. Por 
ejemplo, la aportación del zooplancton al detrito es elevada, repercutiendo de forma 
directa sobre los organismos bentónicos que filtran parte de esta producción y 
mostrando la importancia de la producción pelágica en el mantenimiento de la 
producción bentónica (Ölscher y Fedra, 1977; Ott, 1981, 1992; Ott y Fedra, 1977). El 
zooplancton consume parte del detrito, ya que la producción primaria no es suficiente 
para mantener la producción de este g.f. en el modelo. La remineralización del detrito 
por parte del bentos favorece a su vez la producción planctónica (Giordani et al., 1992) 
y en este contexto los invertebrados bentónicos son importantes en la aportación al 
detrito que se cree constituye un aporte importante de materia orgánica a la columna de 
agua (Giordani et al., 1992). 
La estrecha relación entre el componente bentónico y pelágico puede ser una 
característica del mar Adriático centro-septentrional ligada con la profundidad media de 
la zona, ya que el bentos regula la producción pelágica mediante la filtración de grandes 
cantidades de producción planctónica y mediante la mineralización de la materia 
orgánica del sedimento y posterior redistribución a la columna de agua (Ölscher y 
Fedra, 1977; Ott, 1981, 1992; Ott y Fedra, 1977; Giordani et al., 1992). Sin embargo, 
cuando el agua estratificada no recircula, estas condiciones pueden producir también 
estancamiento, acumulación de nutrientes y deficiencia de oxígeno, produciéndose 







episodios de hipoxia y anoxia muy perjudiciales para la comunidad bentónica y, en 
general, para toda la cadena trófica (Bombace, 1992; Ott, 1992).  
Al no disponer de datos diferenciados de detrito entre la fracción disuelta (DOC) y la 
fracción particulada (POC), no se ha podido cuantificar de forma precisa la importancia 
de estos flujos tróficos. Por lo tanto, no puede cuantificarse separadamente el papel de 
los invertebrados bentónicos en la resuspensión del detrito y la producción primaria, que 
se cree importante (Vichi et al., 1998). Sin embargo, en términos generales los 
resultados de flujos tróficos obtenidos por el modelo son coherentes y presentan ordenes 
de magnitud similares a los presentados en Vichi et al. (1998) para el mar  Adriático 
norte. 
En este contexto, la actividad pesquera puede modificar la relación entre el detrito y los 
invertebrados bentónicos de varias formas. En primer lugar, el descarte de gran cantidad 
de invertebrados podría aumenta la biomasa del detrito aumentando la disponibilidad de 
éste para nuevos organismos. A su vez, el arrastre puede también generar cantidades 
importantes de sedimento en suspensión, lo que favorecería a las especies filtradoras y 
resistentes a la actividad pesquera. Esto ha sido observado en la laguna de Venecia con 
Tapes philippinarum (Adams y Reeve, 1850) (Libralato et al., 2002). 
En cuanto a la relación entre el hábitat demersal y pelágico, existe también una clara 
relación entre depredadores bentónicos de mayor nivel trófico, como la merluza, y 
especies pelágicas, como los peces pelágicos de tamaño pequeño, o entre los peces 
pelágicos de tamaño medio y el componente bentónico (Froglia, 1973; Wieczorek et al., 
1999; Stergiou y Karpouzi, 2002). El acoplamiento entre componentes demersales y 
pelágicos es una característica importante de ecosistemas con niveles de explotación 
elevados en zonas templadas y es un factor esencial a tener en cuenta en la gestión 
pesquera.  
La eficiencia media de transferencia de energía se encuentra entre los valores comunes 
registrados en la literatura para ecosistemas acuáticos (Odum, 1971; Pauly y 
Christensen, 1995). La TE sugiere que existe un alto acoplamiento en el espacio y el 
tiempo tanto en el caso de la red trófica de los productores primarios como en la red 
trófica detritívora y que el ecosistema se encuentra mayormente limitado en términos de 
energía por el fitoplancton (Shannon et al., 2003). En paralelo, los resultados de las EE 
muestran también que la presión por depredación sobre la producción primaria y el 
detrito es elevada.  
Sin embargo, y como se ha visto anteriormente en el modelo del sur del mar Catalán, la 
importancia del detrito como fuente de energía en el hábitat pelágico puede indicar la 
importancia de la red trófica microbiana en el ecosistema (Figura 6.6a). 
Consecuentemente, referir la porción de la dieta del micro- y mesozooplancton sobre el 
detrito en vez de como parte de una fracción importada al ecosistema es una asunción 
útil en la construcción del modelo de cara al desarrollo de simulaciones dinámicas, pero 
puede enmascarar la importancia real del detrito en el ecosistema modelizado. Sin 
embargo, puede ser también una aproximación indirecta a la importancia de la red 







trófica microbiana en el ecosistema.  El valor menor de TE entre el TL III y el TL IV 
sugiere que existe una proporción de la producción de TL III que no es consumida (o 
exportada) hacia TL superiores. Ésta corresponde en gran medida a los organismos 
gelatinosos y al macrozooplancton con una EE baja (es decir, una baja proporción de la 
producción del grupo utilizada en el ecosistema).  
Por otro lado, el análisis de los índices ecológicos proporcionados por el modelo en 
relación con la teoría del desarrollo de los ecosistemas (Margalef, 1968a; Odum, 1969; 
Ulanowicz, 1986; Christensen, 1995b) y la comparación de éstos con modelos 
previamente desarrollados muestra tendencias divergentes según los índices analizados. 
Los resultados del mar Adriático y el mar Catalán se comparan en el Capítulo VII, en el 
que se lleva a cabo una comparación general de estos índices ecológicos.  
b) Rol ecológico de las especies e interacciones tróficas 
El nivel trófico medio de la comunidad (mTLco) es bajo para el mar Adriático centro-
septentrional y pone de relieve la importancia de los invertebrados y los peces 
demersales y pelágicos de tamaño pequeño en el ecosistema. Los niveles tróficos (TL) 
calculados para las especies de peces incluidas en el modelo son coherentes con los 
resultados previamente obtenidos en el Mediterráneo, pero se encuentran en el rango 
medio-inferior (Stergiou y Karpouzi, 2002; Pinnegar y Polunin, 2004). Por ejemplo, los 
valores de TL obtenidos para la merluza (1) (TL = 4.0) y la merluza (2) (TL = 4.12) son 
menores a los observados en el Golfo de León y similares a los obtenidos en el mar 
Balear y centro Adriático (Jukic, 1972; Froglia, 1973; Jardas, 1976; Macpherson, 1981; 
Bozzano et al., 1997). Los TL para las especies de peces son menores a los obtenidos en 
ecosistemas templados del Atlántico (Christensen, 1995a; Guénette et al., 2001; 
Sánchez y Olaso, 2004). Los TL obtenidos para los g.f. de los delfines, los tiburones 
demersales y las aves marinas son a su vez similares a los descritos previamente en la 
literatura (Hobson et al., 1994; Pauly et al., 1998a; Cortés, 1999; Arcos, 2001; Stergiou 
y Karpouzi, 2002). El rape, los grandes pelágicos, los delfines, las rayas y torpedos, el 
rodaballo y el rombo, el congrio, los calamares, la merluza, los tiburones demersales y 
el bonito se identifican como los depredadores apicales. 
En el ecosistema parece haber un TL bajo (TL II) muy importante, dominado por los 
invertebrados bentónicos (poliquetos, crustáceos decápodos y otros invertebrados) y 
pelágicos (zooplancton). Estos elementos tienen un impacto importante en los TL 
superiores y podrían relacionarse con situaciones de control trófico de tipo bottom-up 
(Hunter y Price, 1992).  
Los resultados del modelo muestran que el plancton gelatinoso juega un papel 
importante tanto en relación con el detrito generado, como con su producción y, sobre 
todo, con su consumo. Sus datos de biomasa y producción sólo han podido ser 
equilibrados en el modelo mediante el establecimiento de una parte de la dieta de las 
medusas a partir del detrito del ecosistema, complementando la dieta basada en 
fitoplancton, micro- y mesozooplancton (Zavodnik, 1991). Esto pone de relieve la 
relación entre la proliferación del plancton gelatinoso y el detrito. En momentos donde 







el detrito en el ecosistema aumenta, por ejemplo, por el aumento de los nutrientes, el 
fitoplancton y la aparición de “blooms” algales, la biomasa del plancton gelatinoso 
podrían también aumentar.  
La dinámica del plancton gelatinoso en el mar Adriático se ha estudiado de forma 
intensa  (Benovic y Bender, 1987; Benovic y Lucic, 1996; Benovice et al., 2000; 2005), 
pero, la información trófica de los organismos gelatinosos es mucho menor. Sólo se han 
encontrado datos sobre P. noctiluca (Piccinetti y Piccinetti Manfrin, 1984; Zavodnik, 
1987). Esta especie, endémica en el Mediterráneo pero foránea en el mar Adriático, ha 
experimentado períodos de “bloom”, mostrando un aumento exponencial en el 
ecosistema llegando hasta los 600 ind·m-3 en las zonas costeras (p.ej., en 1983-1984) 
(Sandrini y Stravini, 1981; Sandrini, 1982; Zavodnik, 1991; Mills, 2001). Los datos de 
biomasa de P. noctiluca del modelo corresponden a un dato de un período de no 
“bloom” (Piccinetti y Piccinetti Manfrin, 1984), por lo que en momentos de “bloom” la 
importancia de este g.f. puede ser incluso mayor. Otras especies de Scyphozoas como 
Aurelia aurita se han reportado en grandes cantidades en el mar Adriático desde la 
década de 1990 (Avian y Rottini-Sandrini 1994; Purcell et 1999).  
Los cambios registrados en el plancton gelatinoso en las últimas décadas (Krsinic y 
Njire, 2001; Benovic et al., 2000; 2005) pueden estar indicando un cambio en el 
ecosistema planctónico ligado con la calidad del agua y con los cada vez más frecuentes 
episodios de hipoxia y anoxia (Benovic et al., 2000; Arai, 2001). La proliferación del 
plancton gelatinoso en el mar Adriático ha sido también relacionada con la pesca 
intensiva (Avian y Sandrini, 1988). Son necesarios nuevos parámetros sobre 
abundancia, biomasa y producción de plancton gelatinoso para validar los resultados del 
modelo sobre la importancia de este grupo en el ecosistema. Los parámetros incluidos 
en el presente modelo, de todas formas, se encuentran dentro del rango de parámetros 
descritos en la literatura y utilizados en ecosistemas previamente modelizados en el mar 
Negro (Daskarov, 2002) y en zonas no mediterráneas (p.ej., Makinson et al., 2000; 
Moloney y Jarre, 2003). Hay que destacar que la densidad de medusas registrada en el 
mar Adriático en el año 2002 de 0 a 100 m de profundidad es una de las más altas 
registradas en ecosistemas de mar abierto (Benovic et al., 2005).  
La proliferación de medusas ha sido identificado como una de las principales 
características del ecosistema de Namibia frente a otros ecosistemas de afloramiento 
(Heymans et al., 2004; Roux y Shannon, 2004). En el norte de Benguela la proliferación 
de organismos gelatinosos se describe a partir del colapso de la pesqueria de sardina en 
las décadas de 1960 y 1970. En el mar Adriático las informaciones sobre series 
temporales de plancton gelatinoso son menores, aunque parece que existen datos que 
sugerirían un incremento de determinados organismos gelatinosos en la zona de estudio 
a partir de la década de 1980 (Purcell et al., 1999; Arai, 2001; Mills, 2001).  
En el mar Adriático hay también un TL = III importante, dominado por la sardina y la 
anchoa, las dos con una biomasa parecida en el periodo estudiado (Cingolani et al., 
2002a y 2002b; Santojanni et al., 2003). Este nivel trófico podría estar relacionado con 







situaciones de control de tipo wasp-waist (Rice, 1995; Cury et al., 2000). Por otro lado, 
el MTI no muestra indicios que ponen de manifiesto con claridad la importancia de los 
depredadores apicales del ecosistema, lo que sugiere que no existen situaciones de 
control de flujos tróficos de tipo top-down en las que los depredadores regulan la 
dinámica de sus presas (Cury et al., 2001).  
Un grupo funcional que ha podido incluirse en este modelo y no ha sido incluido en el 
modelo del mar Catalán es el constituido por las rayas demersales y torpedos. Este  
grupo muestra una baja biomasa en el ecosistema y un bajo impacto en el resto de g.f, 
un TL elevado en concordancia con lo descrito en la literatura (Cortés, 1999; Stergiou y 
Karpouzi, 2002) y una alta mortalidad por pesca. La identificación de estas especies en 
el mar Adriático y no en el mar Catalán puede deberse a las diferencias en extensión de 
plataforma continental de baja profundidad, región preferida por la mayoría de especies 
incluidas (Riedl, 1986; Froese y Pauly, 2000). Sin embargo, también puede estar 
indicando la desaparición de estas especies en el mar Catalán, ya que las rayas y 
torpedos son especies sensibles a una actividad pesquera intensa (Aldebert, 1997). En el 
mar Adriático se ha observado que entre 1948 y 1998 la abundancia de especies de 
rayas ha disminuido y algunas especies han desaparecido (Jukic-Peladic et al., 2001). 
Los datos de mortalidades de los g.f. están en concordancia con los valores asumidos 
por diferentes evaluaciones de estocs realizadas en la región (Vrgoc et al., 2004). Sin 
embargo, aunque la mortalidad total para la merluza (1) (Z = 1) concuerda con 
diferentes estimaciones de mortalidad total para esta especie en el mar Adriático 
(Flamigni y Giovanardi, 1984; Giovanardi et al., 1986; Marano et al., 1998a, b; Vrgoc, 
2000; Vrgoc et al., 2004), el valor de mortalidad natural (M) es muy bajo en el modelo 
ecológico. Esto puede deberse al hecho que la depredación de esta especie no está bien 
caracterizada. Los datos de mortalidad por pesca y mortalidad natural para los peces 
pelágicos de tamaño pequeño (sardina y anchoa) obtenidos con el modelo son también 
coherentes con los datos empleados en otros estudios o evaluaciones (Cingolani et al., 
2002; Santojanni et al., 2003).  
La mortalidad natural por otras causas no debidas a la depredación (M0) es alta para 
varios g.f. como el macrozooplancton, suprabentos, plancton gelatinoso, el congrio, la 
merluza (2), los tiburones demersales, los pequeños y medianos pelágicos (excluyendo 
la sardina y la anchoa), los peces pelágicos de gran tamaño y los vertebrados no ícticos. 
Estos resultados pueden estar relacionados en algunos casos con falta de información 
(Christensen et al., 2004). Por ejemplo, en el caso del plancton gelatinosos existe 
información escasa de depredación sobre este grupo por las dificultades de 
identificación de estos organismos en los estudios de contenido estomacal. 
c) Actividad pesquera  
En términos generales, las tasas de explotación (F/Z) son mayores para las especies 
demersales que para especies pelágicas. El valor de F/Z para varios grupos de peces 
demersales es superior al valor recomendado de 0.8 para la explotación sostenible de los 
estocs bentónicos y consecuentemente la mortalidad por pesca para estos grupos es 







elevada. A su vez, F/Z es también elevado para la cigala, la galera y los cefalópodos 
bentónicos y bentopelágicos (F/Z = 0.41 - 0.86), además de para las tortugas marinas y 
los grandes peces pelágicos. El cociente F/Z para la anchoa es alto (0.34), aunque está 
por debajo del 0.5 recomendado. 
Un aumento en la actividad pesquera de arrastre bentónico tiene un impacto negativo 
notable sobre la merluza (1), que podría estar sujeta a una sobreexplotación por 
crecimiento y parcialmente por reclutamiento (Vrgoc et al., 2004). Sin embargo, la no 
explotación de la merluza (2) en la zona de estudio podría estar previniendo 
parcialmente la sobreexplotación por reclutamiento de esta especie. Hay que tener 
presente que en la zona sur del mar Adriático existe una flota importante de palangre 
que captura la fracción de merluza (2), y que no se ha incluido en el modelo, aunque 
realmente esta flota pesca sobre el mismo estoc de merluza (Gramitto, 2001; Vrgoc et 
al., 2004). La inclusión del impacto de esta flota en el modelo podría resultar en un 
mayor impacto sobre toda la población de merluza.  
En el mar Adriático varios recursos ícticos demersales, además de la merluza, están 
sujetos a una sobreexplotación por crecimiento, ya que la flota de arrastre se basa en 
juveniles de estas especies (Vrgoc et al., 2004). Este impacto es evidente para el grupo 
de gádidos varios, el salmonete, el rodaballo y el rombo, el resto de peces planos y el 
rape.  
Por el contrario, los recursos pelágicos presentan mortalidades menores, aunque la 
anchoa presenta una mortalidad por pesca elevada. La sobrepesca de esta especie en el 
mar Adriático centro-septentrional, y de los pequeños pelágicos en general, tendría un 
impacto amplio en el ecosistema, ya que la disminución de biomasa de estas especies en 
el ecosistema repercutiría en numerosos g.f. como se ha visto en la matriz de impacto 
trófico mixto. La variación de biomasa y de captura que se ha experimentado en el mar 
Adriático desde la década de 1980 hasta el presente en relación con los pequeños 
pelágicos (Cingolani et al., 1996; Azzali et al., 2002) puede haber comportado cambios 
notables en el ecosistema. 
Éstos resultados ponen de relieve un impacto elevado de la actividad pesquera y 
concuerda con un rendimiento alto de la pesqueria y una elevada producción primaria 
requerida (PPR) para sostenerla (o flujos desde TL = 1) si se compara con ecosistemas 
previamente modelizados (Christensen, 1995a; Pauly y Christensen, 1995). Los 
resultados de la %PPR son sustancialmente mayores si se considera el detrito (%PPRb), 
lo que pone de manifiesto la importancia del componente demersal detritívoro en la 
captura del mar Adriático centro-septentrional. El nivel trofico medio de la captura es 
bajo y pone de manifiesto que el mayor volumen de la captura proviene del TL = III 
(Pauly et al., 1998a).  
El impacto elevado de la pesca también queda reflejado en el porcentaje elevado de 
consumo de la producción de especies explotables por parte de la actividad pesquera, 
mayor para el compartimiento demersal que para el pelágico. Al mismo tiempo, los 
resultados del modelo indican que las flotas pesqueras de la zona de estudio actúan 







como depredadores medios y apicales en la cadena trófica, con un TL medio - elevado y 
con una producción primaria requerida para sostener su actividad por flota media-alta.  
Además, la actividad pesquera impacta el ecosistema en todos los niveles tróficos 
explotables (TL ≥  II). La flota pesquera de arrastre bentónico es claramente la flota que 
tiene un impacto más amplio en el conjunto del ecosistema y mayor en algunos grupos 
objeto y no objeto de la pesca. La flota pesquera de arrastre pelágico es la segunda flota 
en términos de impacto general en el ecosistema. Impacta de forma notable sobre las 
especies objetivo de la pesca y sobre algunos g.f. capturados de forma accidental (como 
por ejemplo los cetáceos). La flota pesquera de arrastre bentónico modificado y las que 
capturan peces pelágicos de gran tamaño tiene un impacto menor en el ecosistema, 
aunque intenso en sus especies objetivo. La flota pesquera de cerco tiene en general 
poco impacto en el ecosistema, mostrando un impacto bajo también en sus especies 
objetivo en comparación con el resto de flotas pesqueras. 
Como en el caso del mar Catalán, tampoco se han descrito fenómenos de competencia 
entre los delfines, aves marinas y tortugas y la actividad pesquera. Esto concuerda con 
los resultados obtenidos en el análisis del consumo de la producción del ecosistema, ya 
que el consumo de estos g.f. es mucho menor al de la actividad pesquera o a otros 
organismos del ecosistema. Esto puede deberse al hecho que los mamíferos marinos y 
las tortugas se alimentan en un porcentaje elevado de cefalópodos bentopelágicos, 
invertebrados y peces pelágicos, que no son objeto directo de la actividad pesquera de la 
zona (Bjorndal, 1997; Godley, 1997; Trites et al., 1997; Kaschner y Pauly, 2004). 
También podría deberse a que en la actualidad se estarían registrando niveles bajos de 
población de especies de cetáceos (Bearzi, 2002; Bearzi et al., 2004). En el océano 
Pacífico se ha descrito como la producción primaria requerida para sostener el consumo 
de las especies de cetáceos decrece a medida que la actividad pesquera en el ecosistema 
aumenta, mostrando una cierta competencia por el alimento cuando las poblaciones de 
cetáceos son elevadas (Trites et al., 1997).  
El impacto de la flota de arrastre bentónico sobre las tortugas marinas (Casale et al., 
2004) es elevado. Sin embargo, los datos de biomasa de este grupo pertenecen a una 
estimación del mar Catalán (Gómez de Segura et al., 2003), por lo que una mejor 
estimación de la biomasa de esta especie en el mar Adriático disminuiría la 
incertidumbre sobre este resultado. En el presente estudio no se incluye el impacto de la 
flota de arrastreros croatas, que pueden tener un impacto también notable en la 
población de tortugas marinas del mar Adriático (Casale et al., 2004). Del mismo modo, 
el impacto del arrastre pelágico sobre los cetáceos es también destacable y en este caso 
la estimación de biomasa sí pertenece al mar Adriático. 
El descarte es un indicador del estado de una pesquería, ya que una pesquería bien 
administrada y gestionada tiende a minimizar el descarte y la pesca de ejemplares 
inmaduros (Lleonart, 2000). La proporción del descarte en el mar Adriático se ha 
calculado en el 29.53% de la captura total. La dinámica de varios grupos (p.ej., el 
suprabentos, los crustáceos, los cefalópodos bentónicos, los peces demersales varios y 







las aves marinas) se ven influenciados por la generación del descarte. El modelo captura 
correctamente el impacto que la generación de descartes tiene en estos grupos.  
6.5. Conclusiones  
Este capítulo presenta el primer modelo ecológico que describe la plataforma 
continental del mar Adriático centro-septentrional en término de flujos tróficos. Las 
principales conclusiones obtenidas con el modelo ecológico representativo del mar 
Adriático centro-septentrional en la década de 1990 son: 
• La dinámica de los flujos tróficos del ecosistema está dominada por el plancton, los 
invertebrados bentónicos y el detrito. Esto se refleja en un nivel trófico promedio de 
la comunidad bajo. Los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio también tienen 
una importancia elevada, aunque menor, en términos de flujos tróficos y biomasa.  
• El ecosistema se encuentra limitado, en cuanto a los flujos de energía se refiere, por 
los productores primarios y, en menor medida, por el detrito.  
• La relación entre los invertebrados y el detrito es una vía trófica clave en el 
ecosistema. 
• Se han identificado importantes vínculos entre el hábitat pelágico y el hábitat 
demersal. Esto concuerda con las características morfológicas y ecológicas de la 
cuenca adriática y posiblemente también con el grado de explotación del ecosistema. 
• Diversos grupos con niveles tróficos bajos (zooplancton e invertebrados bentónicos) 
tienen una importancia elevada en el ecosistema y podrían estar relacionados con 
situaciones de control de flujos tróficos de tipo bottom-up. Los grupos de peces 
pelágicos de tamaño pequeño, principalmente la sardina y la anchoa, también 
muestran una importancia elevada y podrían estar relacionados con situaciones de 
control de tipo wasp-waist. Sin embargo, no existen indicios claros de que los 
depredadores apicales tengan una importancia elevada en la dinámica de sus presas, 
por lo que no existirían situaciones importantes de control de flujos tróficos de tipo 
top-down, con excepción quizás de los calamares, los peces pelágicos de gran 
tamaño y los delfines.  
• El zooplancton gelatinoso es un elemento muy importante del ecosistema en 
términos de flujos tróficos. Sin embargo, la incertidumbre de los datos utilizados en 
el modelo es elevada. 
• Los índices relacionados con la teoría de Odum (1969) del desarrollo ecosistémico 
muestran resultados divergentes. Sin embargo, varios de estos índices indican que el 
ecosistema se encontraría un estado de desarrollo medio-bajo. Esto puede 
relacionarse, al menos de forma parcial, con la actividad pesquera desarrollada en la 
zona y está en concordancia con el rendimiento bruto elevado de la pesqueria, el 
consumo elevado de la producción por parte de la pesqueria, las tasas altas de 
explotación, una producción primaria requerida alta y un bajo nivel trófico promedio 
de la captura.  







• Los resultados muestran el impacto intenso y generalizado que las actividades 
pesqueras tienen en la red trófica del ecosistema del mar Adriático centro-
septentrional, sobre todo en el hábitat demersal, que actúan como depredadores 
medios y apicales del ecosistema. Las flotas pesqueras de arrastre bentónico y 
arrastre pelágico son las que tienen un mayor impacto distribuido en el ecosistema, y 
más intenso en algunos grupos.  El arrastre bentónico modificado y la pesca de 
túnidos muestra también impactos destacables sobre sus especies objetivo.  
• No se han identificado situaciones importantes de competencia por el recurso 
explotado entre los cetáceos, aves marinas y tortugas y las flotas de pesca. Sin 
embargo, las flotas pesqueras de arrastre bentónico y arrastre pelágico tienen un 
impacto negativo notable sobre las tortugas marinas y los delfines, respectivamente. 
• El ecosistema modelizado que se presenta en este capítulo corresponde al área 
explotada del mar Adriático centro-septentrional, con un mayor énfasis en la zona 
italiana por la disponibilidad de datos. Para obtener una representación completa de 
todo el mar Adriático explotado centro-septentrional se tendrían que incluir los 
datos de la zona este para considerar también el archipiélago de Dalmacia que ha 
sido excluido.  
 
 











Figura 6.1. Puntos de muestreo de arrastre experimental de las campañas de 1990-1997 (ISMAR-CNR) 



















Figura 6.2. Puntos de muestreo de arrastre experimental de las campañas de 1994 (Manfrin et al., 1998) 














Figura 6.3. Representación de a) nº de especies y b) biomasa (t·km-2) de peces e invertebrados demersales 











































Figura 6.4. Resultados del Análisis Factorial de Correspondencias según los ejes de los factores 1 y 2 






















Figura 6.5. Dendrograma de similitudes entre las especies ícticas analizadas en el AFC según su dieta 
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Figura 6.6. Representación esquemática de la cadena trófica del mar Adriático centro-septentrional por 
niveles tróficos íntegros o Lindeman spine (Lindeman, 1942), en donde la biomasa y los flujos tróficos se 
agregan por nivel trófico (I-VI) y la proporción de la dieta de micro- y mesozooplancton correspondiente 
a la red trófica microbiana se ha considerado como parte de a) el detrito, o b) se ha incluido como 
importada al sistema. Los productores primarios (I) y el detrito (D) se encuentran divididos para clarificar 
la representación (ambos corresponden al nivel trófico TL = 1). TST: Transferencias totales del 
ecosistema (%); TE: Eficiencia de transferencia de energía. 
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Figura 6.7. Representación gráfica de la pirámide trófica de Lindeman para el modelo Ecopath del mar 
Adriático centro-septentrional.  



















Consumo por depredación Exportación Flujo al detritus Respiración  
 
Figura 6.8. Representación gráfica del flujo de materia y energía (t·km-2·año-1) en función de su 
procedencia generados a partir de los productores primarios y el detrito por nivel trófico entero. 
 

















Figura 6.9. Biomasa (t·km-2) y captura (t·km-2·año-1) por TL discreto (el TL 1 incluye la producción 

















































































































































































































































































































































































   
   
   
   
   
   
   
   
   
   
   
   
















































































































































Figura 6.11. Diagrama de barras de la matriz de impactos tróficos combinados (Tabla 13 – Anexo V). Los 
grupos impactantes se encuentran situados en el plano horizontal y los impactados en el plano vertical. 

































Figura 6.12. Consumo en porcentaje ( ≥ 2%) de a) toda la producción, y b) toda la producción excluyendo 











































































































Figura 6.13. Partición en porcentaje de la mortalidad por pesca (Z), mortalidad por depredación (M2) y 
otras causas de mortalidad natural (M0) para los grupos funcionales del modelo del mar Adriático centro-
septentrional (Tabla 6.8). 









































Figura 6.14. Diagrama de barras de la matriz de impactos tróficos combinados para las flotas pesqueras 
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Figura 6.15. Partición del consumo ( ≥ 2%) de a) la producción de especies capturadas (grupos 
funcionales 7 a 32) considerando la pesqueria; b) los pequeños y medianos pelágicos (grupos funcionales 



































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































           








Tabla 6.2. Grupos funcionales del modelo ecológico del mar Adriático centro-septentrional y datos básicos por grupo y región del dato.
GF Código Nombre grupo funcional Biomasa RD U/Q F M Z (P/B) RD Q/B RD
1 Fito Fitoplancton 16.658 1 - - - 11.61-33.02 1 - -
2 Zoop Micro- y mesozooplancton 9.512 1 0.20 - - 30.43 1 49.87 4e
3 Mzoo Macrozooplancton 0.540 1 0.20 - - 21.28 4 53.14 5
4 Pgel Medusas 1.997- 6.038 1 0.20 - - 14.60 1 50.48 1
5 Supr Suprabentos 1.010 1 0.30 - - 8.40 4 54.36 4
6 Poli Poliquetos 9.984 1 0.60 - - 1.90 1 11.53 5e
7 Icom Bivalvos y gasteróp. com. 0.043 1 0.43 - - 1.06 1 3.13 4e
8 Inve Invertebrados bentónicos 79.763 1 0.43 - - 1.06 1 3.13 4e
9 Nata Gambas 0.001 1 0.20 - - 3.21 1 7.20 4
10 Neph Cigala 0.018 1 0.20 - - 1.25 1 4.56 4
11 Squi Galera 0.015 1 0.20 - - 1.50 1 4.56 4
12 Rept Cangrejos varios 0.009 1 0.20 - - 2.44 1,5e 4.73 4
13 Cefb Pulpos y sepias 0.068 1 0.13 1.54 1.42 2.96 1,5 5.30 5e
14 Cefm Calamares 0.020 1 0.40 1.39 1.72 3.11 1,5 26.47 5e
15 Mvul Merluza (1) 0.0603 1 0.20 0.75 0.25 1.00 1 4.24 ec
16 Mnvu Merluza (2) - - 0.20 - - 0.50 1 1.85** ec
17 Gadi Otros gadiformes 0.029 1 0.20 1.04 0.55 1.59 1/ec 4.37 ec
18 Mull Salmonetes 0.025 1 0.20 1.19 0.70 1.90 1/ec 8.02 ec
19 Cong Congrio 0.005 1 0.20 1.60 0.32 1.92 1/ec 6.45 ec
20 Loph Rape 0.006 1 0.20 0.74 0.30 1.04 1/ec 4.58 ec
21 Pleu Peces planos varios 0.009 1 0.20 0.53 0.90 1.43 1/ec 9.83 ec
22 Both Rodaballo y rombo 0.001 1 0.20 0.86 0.57 1.43 1/ec 5.34 ec
23 Squa Tiburones demersales 0.018 1 0.20 0.30 0.33 0.63 1/ec 4.47 ec
24 Raja Rayas y torpedos 0.003 1 0.20 0.56 0.56 1.11 1/ec 7.08 ec
25 Dem1 Peces demersales varios (1) 0.056 1 0.20 1.55 0.85 2.40 1/ec 7.68 ec
26 Dem2 Peces demersales varios (2) 0.0021 1 0.20 1.93 0.47 2.40 1/ec 5.68 ec
27 Pbpl Peces bentopelágicos 0.003 1 0.30 0.51 0.56 1.07 1/ec 7.99 ec
28 Engr Anchoa 1.019 - 6.611 1 0.30 0.27 0.60 0.87 1/ec 11.02 ec
29 Spil Sardina 2.985 - 7.803 1 0.30 0.25 0.50 0.75 1/ec 9.19 ec
30 Ppel Peces pelágicos varios 0.413 - 1.517 1 0.30 0.54 0.56 1.10 1/ec 11.29 ec
31 Trac Jurel 0.659 - 2.455 1 0.20 0.44 0.55 0.99 1/ec 7.57 ec
32 Scom Caballa y estornino  0.452 - 1.683 1 0.20 0.35 0.64 0.99 1/ec 6.09 ec
33 Sard Boníto 0.300 4 0.20 0.06 0.33 0.39 1/ec 4.54 ec
34 Poce Atún rojo y pez espada 0.138 4 0.20 0.19 0.18 0.37 1/ec 1.99 ec
35 Odon Delfines 0.012 1 0.20 0.02 0.06 0.08 5 11.01 ec
36 Tmar Tortuga boba 0.032 4 0.20 0.12 0.04 0.17 5 2.54 5e
37 Aves Aves marinas 0.001 1 0.20 - - 4.61 5 69.34 ec
38 Desc1 Descartes 0.733 1 - - - - - - -
39 Desc2 Captura accidental 0.004 1 - - - - - - -
40 Detr Detrito 200.0 1 0.20 - - - - - -
Biomasa (t·km-2); F: mortalidad por pesca (año-1); M: mortalidad por depredación (año-1); Z: mortalidad total (año-1); Q/B: consumo/biomasa
(año-1); RD: región del dato: 1 = zona estudio; 2 = mar Catalán; 3 = Med. occidental; 4 = Med. oriental; 5 = No Med; ec = ecuación empírica; e
= valor importado de otro modelo ecopath; * grupos definidos con el AFC; ** datos calculados por el modelo.  
 
 







GF Grupo funcional Especies Codigo Biomasa (%)
7 Bivalvos y gasteróp. comerciales Chlamys opercularis Chla_ope 97.7
Pecten jacobaeus Pect_jac 1.5
Cassidaria echinophora Cass_ech 0.7
8 Invertebrados sésiles Various 100.0
9 Gambas Alpheus glaber Alph_gla 0.1
Parapenaeus longirostris Para_lon 1.5
Penaeus kerathurus Pena_ker 34.2
Sergestes arcticus Serg_arc 0.0
Solenocera membranacea Sole_mem 49.6
Various 14.6
10 Cigala Nephrops norvegicus Neph_nor 100.0
11 Galera Squilla mantis Squi_man 100.0
12 Cangrejos varios Calocaris macandreae Calo_mac 0.0
Goneplax rhomboides Gone_rho 0.8
Homarus gammarus Homa_gam 4.5
Jaxea nocturna Jaxe_noc 0.0
Liocarcinus depurator Lioc_dep 38.0
Macropipus tuberculatus Macr_tub 1.2
Macropodia longipes Macr_lon 0.0
Maja squinado Maja_squ 7.4
Monodaeus couchii Mono_cou 0.4
Munida intermedia Muni_int 47.6
Pagurus excavatus Pagu_exc 0.1
Pagurus prideaux Pagu_pri 0.0
Rissoides desmaresti Riss_des 0.0
13 Pulpos y sepias Eledone cirrosa Eled_cirr 22.8
Eledone moschata Eled_mos 61.4
Octopus spp. Octo_spp 0.9
Octopus vulgaris Octo_vul 1.7
Scaeurgus unicirrhus Octo_uni 0.5
Sepia elegans Sepi_ele 3.1
Sepia officinalis Sepi_off 9.1
Sepia orbignyana Sepi_orb 0.3
Sepietta oweniana Sepi_owe 0.0
Sepiolidae Sepi_spp 0.2
14 Calamares Alloteuthis media Allo_med 10.1
Illex coindetii Ille_coi 59.4
Loligo vulgaris Loli_vul 30.5
15 Merluza (1) Merluccius merluccius juv. Merl_vul 100.0
16 Merluza (2) Merluccius merluccius adulta Merl_nvu 100.0
17 Otros gadiformes Antonogadus megalokynodo* Anto_meg 0.2
Gadiculus argenteus* Gadi_arg 0.7
Gaidropsarus mediterraneus Gaid_med 0.4
Gaidropsarus sp. Gaid_spp 0.1
Merlangius merlangus Merl_mer 0.5
Micromesistius poutassou Micr_pou 2.9
Phycis blennoides* Phyc_ble 0.7
Trisopterus minutus Tris_min 94.4
18 Salmonetes Mullus barbatus Mull_bar 96.5
Mullus surmuletus Mull_sur 3.5
19 Congrio Conger conger Cong_con 100.0
20 Rape Lophius budegassa Loph_bud 33.3
Lophius piscatorius Loph_pis 66.7
21 Peces planos varios Arnoglossus kessleri Arno_kes 0.2
Arnoglossus laterna Arno_lat 6.2
Arnoglossus thori Arno_tho 21.2
Tabla 6.3. Especies incluidas por grupo funcional 7-37 (Tabla 6.1) del modelo ecológico del Adriático 
centro-septentrional.
 







Buglossidium luteum Bugl_lut 0.8
Citharus linguatula Cith_lin 6.6
Lepidorhombus boscii Lepi_bos 7.1
Lepidorhombus whiffiagonis Lepi_whi 6.5
Microchirus variegatus Micr_var 34.0
Monochirus hispidus Mono_his 0.2
Pegusa impar Pegu_imp 0.2
Pegusa kleini Pegu_kle 11.8
Phrynorhombus regius Phry_reg 0.5
Platichthys flesus Plat_fle 0.1
Solea lascaris Sole_las 0.1
Solea vulgaris Sole_vul 4.5
Symphurus ligulatus Symp_lig 0.0
Symphurus nigrescens Symp_nig 0.0
22 Rodaballo y rombo Psetta maxima Pset_max 10.2
Scophthalmus rhombus Scop_rho 89.8
23 Tiburones demersales Mustelus asterias Must_ast 1.4
Mustelus mustelus Must_mus 26.0
Mustelus punctulatus Must_pun 0.3
Scyliorhinus canicula Scyl_can 7.8
Scyliorhinus stellaris Scyl_ste 1.2
Squalus acanthias Squa_aca 63.3
24 Rayas y torpedos Dasyatis pastinaca Dasy_pas 5.4
Dasyatis violacea Dasy_vio 0.3
Myilobatis aquila Myil_aqu 23.2
Raja asterias Raja_ast 30.8
Raja clavata Raja_cla 3.9
Raja miraletus Raja_mir 23.9
Torpedo marmorata Torp_mar 12.4
25 Peces demersales varios (1) Acantholabrus palloni Acan_pall 0.0
Argentina sphyraena Arge_sph 1.7
Aspitrigla cuculus Aspi_cuc 2.0
Bellottia apoda Bello_apo 0.0
Blennius ocellaris Blenn_oce 0.5
Callionymus maculatus* Calli_mac 0.2
Callionymus sp. Calli_spp 0.7
Carapus acus Cara_acu 0.0
Cepola rubescens Cepo_rub 24.3
Diplodus annularis* Dipl_ann 0.2
Diplodus vulgaris* Dipl_vul 0.1
Echiodon dentatus Echi_den 0.0
Eutrigla gurnardus Eutr_gur 10.0
Gnathophis mystax* Gnat_mys 0.0
Gobius niger* Gobi_nig 4.0
Helicolenus dactylopterus* Heli_dac 0.8
Lepidopus caudatus* Lepi_cau 3.9
Lepidotrigla cavillone* Lepi_cav 11.8
Lepidotrigla diezeudei Lepi_die 0.1
Lesuerigobius friesi* Lesu_fri 0.3
Lithognathus mormyrus Lith_mor 0.0
Ophidion barbatum* Ophi_bar 0.0
Pagellus acarne* Page_aca 0.2
Pagellus bogaraveo* Page_bog 0.0
Pagellus erythrinus* Page_ery 4.2
Pagrus pagrus Pagr_pag 0.1
Peristedion cataphractum Peri_cat 0.0
Sciaena umbra* Scia_umb 0.0
Scorpaena notata* Scor_not 0.7
Scorpaena porcus* Scor_por 0.2
Serranus hepatus* Serr_hep 26.8  







Sparus aurata Spar_aur 0.0
Symphodus sp. Symp_spp 0.0
Trachinus draco* Trac_dra 3.1
Trachinus radiatus Trach_rad 0.0
Trigla lucerna* Trig_luc 1.6
Trigla lyra* Trig_lyr 0.1
Trigloporus lastoviza Trig_las 2.4
Umbrina cirrosa* Umbr_cir 0.0
26 Peces demersales varios (2) Deltentosteus quadrimaculatus* Delt_qua 10.0
Dentex dentex Dent_den 0.2
Dicentrarchus labrax Dice_lab 7.0
Maurolicus muelleri* Maur_mue 0.6
Pomatoschistus sp.* Poma_spp 0.8
Scorpaena scrofa Scor_scr 23.7
Serranus cabrilla* Serr_cab 1.8
Uranoscopus scaber Uran_sca 19.7
Zeus faber* Zeus_fab 36.2
27 Peces bentopelágicos Atherina boyeri Athe_boy 0.1
Capros aper* Capr_ape 0.7
Chlorophthalmus agassizi* Chlo_aga 0.0
Hoplostetus mediterraneus Hopl_med 0.0
Macroramphosus scolopax* Macr_sco 0.1
Oblada melanura Obla_mel 0.2
Spicara flexuosa* Spic_fle 1.3
Spicara maena* Spic_mae 8.7
Spicara smaris* Spic_sma 88.9
28 Anchoa Engraulis encrasicolus Engr_enc 100.0
29 Sardina Sardina pilchardus Sard_pil 100.0
30 Peces pelágicos varios Alosa fallax Alos_fall 0.0
Boops boops Boop_boo 0.4
Sardinella aurita Sard_aur 0.0
Sphyraena sphyraena Sphy_sphy 0.0
Sprattus sprattus Spra_spr 99.5
31 Jurel Trachurus mediterraneus Trac_med mixto
Trachurus picturatus Trac_pic mixto
Trachurus trachurus Trac_tra mixto
32 Caballa y estornino Scomber japonicus Scom_jap mixto
Scomber scombrus Scom_sco mixto
33 Boníto Sarda sarda Sard_sar 100.0
34 Atún rojo y pez espada Thunnus thynnus Thun_thy 88.4
Xiphias gladius Xiph_gla 11.6
35 Delfines Tursiops truncatus Turs_tru 100.0
36 Tortuga boba Caretta caretta Care_car 100.0
37 Aves marinas Phalacrocorax carbo Phal_car 3.8
Phalacrocorax pygmeus Phal_pyg 0.0
Gelochelidon nilotica Gelo_nil 0.0
Sterna sandvicensis Ster_san 0.2
Sterna hirundo Ster_hir 0.3
Sterna albifrons Ster_alb 0.4
Larus melanocephalus Laru_mel 1.5
Larus ridibundus Laru_rid 24.3
Larus genei Laru_gen 0.1
Larus cachinnans Laru_cac 63.3
Larus argentatus Laru_arg 0.5
Larus canus Laru_can 2.0
Larus fuscus Laru_fus 0.0
Puffinus yelkouan Puff_yel 1.4
Calonectris diomedea Calo_dio 2.1





























































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































   










































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































B inicial B final Bf/Bi EE inicial EE final P/B Q/B P/Q R/B R/A P/R NE
1 Fito 16.658 16.658 1.00 2.06 0.98 27.00 - - - - - -
2 Zoop 9.512 9.512 1.00 2.94 0.90 24.00 61.00 0.50 6.42 0.35 1.87 0.65
3 Mzoo 0.540 0.540 1.00 4.20 0.67 21.28 53.14 0.40 23.36 0.52 0.91 0.48
4 Pgel 1.997- 6.038 4.000m - 0.17 0.17 14.60 50.48 0.29 30.83 0.68 0.47 0.32
5 Supr 1.010 1.010 1.00 0.39 0.51 8.40 54.36 0.15 31.28 0.79 0.27 0.21
6 Poli 9.984 9.984 1.00 0.01 0.10 1.90 11.53 0.16 2.94 0.61 0.65 0.39
7 Icom 0.043 0.043 1.00 0.77 0.81 1.06 3.13 0.34 0.72 0.40 1.47 0.60
8 Inve 79.763 79.763 1.00 0.01 0.03 1.06 3.13 0.34 0.72 0.40 1.47 0.60
9 Nata 0.001 0.173 183.83 146.13 0.95 3.21 7.20 0.45 2.55 0.44 1.26 0.56
10 Neph 0.018 0.054 2.99 2.92 0.98 1.25 4.56 0.27 2.40 0.66 0.52 0.34
11 Squi 0.015 0.049 3.30 3.42 0.98 1.50 4.56 0.33 2.15 0.59 0.70 0.41
12 Rept 0.009 0.548 62.79 27.86 0.98 2.44 5.00 0.49 1.56 0.39 1.56 0.61
13 Cefb 0.068 0.123 1.82 2.01 0.94 2.96 6.00 0.49 2.26 0.43 1.31 0.57
14 Cefm 0.020 0.032 1.62 1.65 0.95 3.11 26.47 0.12 14.10 0.82 0.22 0.18
15 Mvul 0.060 0.122 2.02 2.39 0.98 1.00 4.24 0.24 2.39 0.71 0.42 0.29
16 Mnvu - 0.139** - 0.15 - 0.50 1.85 0.27 0.98 0.66 0.51 0.34
17 Gadi 0.029 0.072 2.47 3.94 0.98 1.59 4.38 0.36 1.91 0.55 0.83 0.45
18 Mull 0.025 0.064 2.58 2.38 0.98 1.90 8.02 0.24 4.52 0.70 0.42 0.30
19 Cong 0.005 0.006 1.28 7.51 0.86 1.92 6.45 0.30 3.24 0.63 0.59 0.37
20 Loph 0.006 0.007 1.10 1.13 0.98 1.04 4.58 0.23 2.63 0.72 0.39 0.28
21 Pleu 0.009 0.031 3.36 3.60 0.98 1.43 9.83 0.15 6.43 0.82 0.22 0.18
22 Both 0.001 0.013 12.84 12.02 0.95 1.43 5.34 0.27 2.84 0.67 0.50 0.33
23 Squa 0.018 0.018 0.97 0.73 0.73 0.63 4.48 0.14 2.95 0.82 0.21 0.18
24 Raja 0.003 0.003 1.00 0.77 0.68 1.11 7.08 0.16 4.55 0.80 0.24 0.20
25 Dem1 0.056 0.132 2.36 3.23 0.98 2.40 7.68 0.31 3.74 0.61 0.64 0.39
26 Dem2 0.002 0.055 26.65 45.32 0.95 2.40 5.68 0.42 2.14 0.47 1.12 0.53
27 Pbpl 0.003 0.304 102.95 137.40 0.95 1.07 7.99 0.13 4.52 0.81 0.24 0.19
28 Engr 1.019 - 6.610 1.715 1.68(1) 1.07 0.90 0.87 11.02 0.08 6.85 0.89 0.13 0.11
29 Spil 2.985 - 7.803 2.985 1.00(1) 0.36 0.78 0.75 9.19 0.08 5.68 0.88 0.13 0.12
30 Ppel 0.413 - 1.517 0.586 1.42(1) 1.70 0.53 1.10 11.29 0.10 6.80 0.86 0.16 0.14
31 Trac 0.659 - 2.455 0.646 0.98(1) 0.04 0.29 0.99 7.57 0.13 5.06 0.84 0.20 0.16
32 Scom  0.452 - 1.683 0.443 0.98(1) 0.17 0.52 0.99 6.09 0.16 3.88 0.80 0.26 0.20
33 Sard 0.300 0.294 0.98 0.15 0.00 0.39 4.54 0.09 3.25 0.89 0.12 0.11
34 Poce 0.138 0.135 0.98 0.51 0.02 0.37 1.99 0.18 1.22 0.77 0.30 0.23
35 Odon 0.012 0.012 0.98 0.00 0.00 0.08 11.01 0.01 8.73 0.99 0.01 0.01
36 Tmar 0.032 0.032 0.98 0.75 0.76 0.17 2.54 0.07 1.87 0.92 0.09 0.08
37 Aves 0.001 0.001 0.89 0.00 0.00 4.61 69.34 0.07 50.86 0.92 0.09 0.08
38 Desc1 200.0 200.0 1.00 0.76 0.89 - - - - - - -
39 Desc2 0.729 0.729 1.00 0.00 0.00 - - - - - - -
40 Detr 0.004 0.004 1.00 0.00 0.94 - - - - - - -
GF
GF = grupo funcional; B = biomasa; EE = eficiencia ecotrófica; P = producción; Q= consumo; R = respiración; A = asimilación de alimento; NE = eficiencia neta;
** datos calculados por el modelo (multiple stanza module); (1) relativo a partir del primer valor del rango del dato inicial (minimo-maximo) obtenido; (m) media
respecto al rango disponible del dato inicial (1.997- 6.038 t·km-2); En cursiva los parámetros modificados durante el equilibrio del modelo y resultados del proceso
de equilibrio.
Tabla 6.6. Valores iniciales y finales de biomasa (B, t•km-2), eficiencias ecotróficas iniciales y finales (EE) y resultados del proceso de equilibrio del modelo del 



































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Tabla 6.9. Eficiencias de transferencia de energía por nivel trófico.
Fuente \ TL I II III IV V VI VII VIII IX
Productores 33.6 4.2 8.2 12.0 12.8
Detritos 10.5 6.9 12.6 13.5 13.3
Todos los flujos 19.1 5.2 10.1 12.7 13.0 15.2 13.7 20.2
Proporción del total de flujos tróficos originados desde el detrito:   0.59
Eficiencias de transferencia de energía (calc. Como media geométrica de TL II-IV):
    Desde los productores primarios:       10.5% 
    Desde el detrito:       9.7% 
    Total:                    10.0% 
 
 
Estadisticos y cuantificación de flujos tróficos
Suma de consumo total (Qt) 1305.04 t·km-2·año-1
Suma de exportación total (Et) 30.06 t·km-2·año-1
Suma de respiración total (Rt) 421.09 t·km-2·año-1
Suma de todos los flujos hacia el detrito (FD) 687.38 t·km-2·año-1
Tranferencias totales del sistema (TST) 2444.0 t·km-2·año-1
Suma de producción total (Pt) 866.0 t·km-2·año-1
Producción primaria neta total (P1) 449.77 t·km-2·año-1
Producción primaria total/respiración total (Pp/R) 1.07
Producción neta del sistema (PN) 28.67 t·km-2·año-1
Producción primaria total/biomasa total (Pp/B) 3.45
Biomasa total/transferencias totales (B/T) 0.05
Biomasa total (sin detrito) (Bt) 130.30 t·km-2
Capturas totales (Yt) 2.45 t·km-2·año-1
Nivel trófico medio de la comunidad (mTLco) 1.39
Nivel trófico medio de la comunidad (mTLco, sin TL =1) 2.13
Nivel trófico medio de la pesqueria (mTLc) 3.07
Produccion primaria requerida para sostener la pesquería (desde los productores primarios) 
(%PPRa) 16.83 %
Producción primaria requerida para sostener la pesquería (desde el TL =1, productores 
primarios y detrito) (%PPRb) 33.49 %
Rendimiento bruto de la pesqueria (captura/producción primaria neta del sistema, GE) 0.005
Índice del pedigrí del modelo 6.57
Índices descriptivos de la red trófica
Transferencias totales recicladas (excluyendo el detrito) 42.430 t·km-2·año-1
Índice de reciclaje por depredación (% de transferencias totales sin el detrito) (PCI) 3.970
Transferencias totales recicladas (incluyendo el detrito) 5.600 t·km-2·año-1
Índice de reciclaje de Finn (% de transferencias totales) (FCI) 31.040
Longitud media de las vías según Finn (PL) 5.415
Índice de omnivoría del sistema (SOI) 0.188
Índices de información
Ascendencia (A, %) 25.2 %
Coste de funcionamiento total (O, flowbits) 8106.8 Flowbits
Coste de funcionamiento total  (O, %) 74.8 %
Capacidad total (C, flowbits) 10833.7 Flowbits
Tabla 6.10. Principales índices ecológicos que describen el modelo del Adriático centro-septentrional en términos de
estadísticos y cuantificación de flujos tróficos, índices descriptivos de la red trófica e índices de información.
 






Flota pesquera Capturas Descartes mTLc OI %PPRa %PPRb
Strascico 0.67 0.35 3.39 0.28 7.57 22.79
Rapido 0.12 0.35 2.37 0.60 0.83 3.52
Volante 0.74 0.03 3.02 0.25 4.76 3.49
Lampara 0.13 - 3.03 0.00 0.61 0.35
Pesca túnidos 0.04 - 4.24 0.03 3.07 3.33
Total 1.71 0.73 3.07 0.33 16.83 33.48
Captura y descartes (t·km-2·año-1); mTLc = nivel trófico medio de la captura; OI = índice de omnivoria por
flota pesquera; %PPR = producción primaria requerida para sostener la pesquería desde a. los productores
primarios y b. productores primarios y detrito.
Tabla 6.11. Resultados de la actividad pesquera del mar Adriático centro-




GF Grupo PPRa     %PPRa PPRd    %PPRd PPRb %PPRb PPR total/captura
7 Icom 0 0.00 0.11 0.02 0.11 0.01 0.04
8 Inve 0 0.00 0.97 0.14 0.97 0.09 0.05
9 Nata 0 0.00 5.35 0.78 5.38 0.47 0.03
10 Neph 0.03 0.01 12.64 1.84 12.88 1.13 0
11 Squi 0.24 0.05 19.35 2.82 19.53 1.72 0.05
12 Rept 0.18 0.04 16.06 2.34 16.14 1.42 0.47
13 Cefb 0.08 0.02 25.74 3.75 25.93 2.28 0.07
14 Cefm 0.19 0.04 30.3 4.41 43.63 3.84 0.22
15 Mvul 13.34 2.97 22.45 3.27 33.57 2.95 0.66
16 Mnvu 11.13 2.47 0 0.00 0 0.00 0.11
17 Gadi 0 0.00 12.21 1.78 12.86 1.13 0.23
18 Mull 0.65 0.14 35 5.10 35.04 3.08 0.39
19 Cong 0.04 0.01 2.19 0.32 2.52 0.22 0.4
20 Loph 0.33 0.07 8.1 1.18 9.61 0.84 0.15
21 Pleu 1.5 0.33 26.69 3.89 30.34 2.67 0.14
22 Both 3.65 0.81 5.7 0.83 7.07 0.62 0.06
23 Squa 1.36 0.30 7.58 1.10 8.34 0.73 1.12
24 Raja 0.77 0.17 1.91 0.28 2.14 0.19 0.72
25 Dem1 0.23 0.05 15.21 2.22 16.43 1.44 0.06
26 Dem2 1.22 0.27 3.97 0.58 4.88 0.43 0.04
27 Pbpl 0.92 0.20 0.04 0.01 0.1 0.01 0.02
28 Engr 0.06 0.01 5.01 0.73 15.86 1.39 0.06
29 Spil 10.85 2.41 3.64 0.53 11.89 1.05 0.11
30 Ppel 8.26 1.84 0.15 0.02 0.48 0.04 0.1
31 Trac 0.33 0.07 1.43 0.21 2.24 0.2 0.46
32 Scom 0.81 0.18 3.54 0.52 4.29 0.38 0.41
33 Sard 0.75 0.17 4.4 0.64 8.42 0.74 0.06
34 Poce 4.02 0.89 19.72 2.87 29.51 2.59 0.42
35 Odon 9.78 2.17 10.43 1.52 15.41 1.36 0.08
36 Tmar 4.98 1.11 5.26 0.77 5.26 0.46 27.89
Total 75.7 16.83 305.15 44.45 380.83 33.48 -
PPR: producción primaria requerida para sostener la pesquería (t·km-2·año-1); %PPRa: %PPR en relación con los productores primarios;
%PPRd: %PPR en relación con los detritos; %PPRb: %PPR en relación con los productores primarios y los detritos.
Tabla 6.12. Producción primaria requerida para sostener la actividad pesquera en el mar Adriático centro-septentrional teniendo en 







Comparación de modelos ecológicos e indicadores 






En este capítulo se presentan varias comparaciones desarrolladas a partir de los modelos 
ecológicos representativos del ecosistema del sur del mar Catalán (Capítulo IV) y del 
mar Adriático centro-septentrional (Capítulo VI). El objetivo es profundizar en la 
caracterización de estos ecosistemas mediante el uso de indicadores ecológicos 
derivados de los modelos de ambas zonas y su comparación con otros modelos 
disponibles (zonas de afloramiento y zona protegida).  
Para realizar las comparaciones se ha hecho una selección de indicadores útiles que 
pueden ser obtenidos directamente de los modelos ecológicos, o derivados fácilmente a 
partir de ellos. En este sentido, los indicadores de desarrollo, madurez y estabilidad 
asociados con la teoría de Odum (1969) (Tabla 3.2), los indicadores de información de 
Ulanowicz (1986) y los indicadores de análisis de redes tróficas y reciclaje de materia y 
energía (Finn, 1976) han sido utilizados ampliamente para realizar comparaciones (p.ej., 
Christensen, 1995b; Vasconcellos et al., 1997; Christensen y Pauly, 1998; Ainsworth et 
al., 2002; Pitcher et al., 2002; Shannon et al., 2003; Bundy, 2004; Christensen y 
Walters, 2004; Heymans et al., 2004). Sin embargo no existe total unanimidad sobre la 
utilidad de estos indicadores ecológicos para comparar diferentes ecosistemas, ya que la 
versatilidad y la sensibilidad de los indicadores no están del todo claras (Christensen, 
1995b; Rochet y Trenkel, 2003; Fulton et al., 2005). Así pues, y como paso previo a la 
realización de las comparaciones, se ha realizado un análisis de estos indicadores para 
precisar su aplicabilidad.  
Las comparaciones desarrolladas en el capítulo son:  
1. Comparación del sur del mar Catalán con el mar Adriático centro-septentrional 
La primera comparación se ha realizado entre el modelo ecológico del sur del mar 
Catalán (1994) y del mar Adriático (década de 1990). Su importancia radica en el hecho 
que representa el primer trabajo que compara la estructura y el funcionamiento de dos 
ecosistemas explotados del mar Mediterráneo con importancia elevada para la pesca.  
Las dos zonas difieren en términos oceanográficos y ecológicos, ya que la zona 
modelizada del mar Adriático es de mayor producción y de menor profundidad media 
que la del mar Catalán, que presenta características más oceánicas (Bas, 2002). Sin 
embargo, ambos ecosistemas soportan niveles de explotación pesquera elevados y 
presentan pesquerías multiespecíficas (Lleonart y Maynou, 2003; Papaconstantinou  y 
Farrugio, 2000).  
2. Comparación del sur del mar Catalán en diversos períodos temporales 
En segundo lugar se ha desarrollado la comparación del modelo ecológico del sur del 
mar Catalán en 1978, 1994, 2003 y en una situación de no pesca. La importancia de esta 
comparación reside en el hecho que representa el primer trabajo desarrollado en el mar 
Mediterráneo en el que se comparan diversos estados ecológicos de un mismo 
ecosistema de plataforma continental explotado mediante una serie de modelos 





derivados de un proceso de ajuste y calibración. Comparaciones similares en otros 
ecosistemas explotados han permitido analizar los cambios de la red trófica en función 
de la evolución del régimen de explotación  (Pranovi et al., 2003; Brando et al., 2004) y 
mostrar el rol de la actividad pesquera en casos emblemáticos de colapso de recursos 
marinos, como en el del bacalao en Newfoundland (Pitcher et al., 2002) y en Nueva 
Escocia (Bundy, 2004). 
La principal hipótesis de la que parte esta comparación es que los indicadores derivados 
de los modelos de 1978, 1994 y 2003 tendrían que mostrar el desarrollo creciente de la 
actividad pesquera desde 1978 a 2003 y también entre éstos períodos temporales y una 
situación de no pesca. La inclusión de una situación de “no pesca” pretende poner de 
manifiesto, aunque sea de forma parcial y teórica, hasta que punto el ecosistema puede 
haberse visto modificado por la actividad pesquera.  
3. Comparación del sur del mar Catalán con varios  ecosistemas de afloramiento 
En tercer lugar, el modelo del sur del mar Catalán (1994) ha sido comparado con 
modelos de afloramiento de las regiones del norte y sur de Benguela (los afloramientos 
de Namibia y de Sudáfrica) y del norte y sur de Humboldt (los afloramientos de Chile y 
de Perú) (Jarre-Teichman et al., 1998; Shannon et al., 2003; Neira y Arancibia, 2004; 
Roux y Shannon, 2004) previamente estandarizados (Moloney y Jarre-Teichman, 2003; 
Moloney et al., 2005). El interés de esta comparación radica en el hecho que, durante la 
construcción del modelo ecológico del sur del mar Catalán, se han identificado diversas 
características estructurales comunes con ecosistemas de afloramiento, más que con 
otras regiones modelizadas hasta la fecha (e.g. Christensen y Pauly, 1993; Jarre-
Teichman, 1998; Guénette et al., 2001; Cury et al., 2000; Shannon et al., 2003; 
Heymans et al., 2004; Sánchez y Olaso, 2004; Moloney et al., 2005). Por ejemplo, tanto 
en el mar Catalán como en las regiones de Benguela y Humboldt el hábitat pelágico es 
el compartimiento dominante del ecosistema, los peces pelágicos de tamaño pequeño 
tienen una importancia elevada en términos de biomasa y captura y se encuentran 
relacionados con situaciones de control de flujo trófico de wasp-waist y bottom-up, 
siendo también importantes en el ecosistema los peces pelágicos de tamaño medio y la 
merluza. De igual forma, las condiciones oceanográficas y los afloramientos locales del 
noroeste Mediterráneo tienen una influencia muy importante sobre la producción y la 
pesca de esta área, dónde se produce un enriquecimiento de las aguas y concentraciones 
relativamente alta de peces pelágicos de pequeño tamaño (Palomera, 1992; Sabatés y 
Olivar, 1996; Agostini y Bakun, 2002; Lloret et al., 2004). La comparación de aspectos 
biológicos o ecológicos del mar Mediterráneo con zonas de afloramiento no es nueva, 
ya que existen trabajos realizados con anterioridad que comparan varios aspectos 
ecológicos entre estas zonas (p.ej., Alcaraz et al., 1985; Sabatés y Olivar, 1989). 
Teniendo en cuenta la historia de explotación de los afloramientos de Namibia, 
Sudáfrica, Chile y Perú, y el ecosistema del sur del mar Catalán, los resultados de esta 
comparación se han analizado bajo la hipótesis de que el modelo del sur del mar Catalán 
tendría que presentar mayores similitudes con las áreas de afloramiento mayormente 





impactadas por la pesca, como los afloramientos de Namibia y de Perú, mientras que 
debería diferenciarse de las regiones que presentan menores niveles de explotación, 
como los afloramientos de Chile y de Sudáfrica (Moloney et al., 2005).  
4. Comparación del mar Adriático explotado y la reserva marina de Miramare 
Se ha desarrollado una comparación entre el modelo del mar Adriático centro-
septentrional (década de 1990) y un modelo de la Reserva Marina de Miramare (Marine 
Protected Area, MPA) (situada en el Golfo de Trieste, 2000-2003) (Libralato et al., 
2005a). Aunque las escalas de la zona protegida y no protegida son muy diferentes, se 
ha considerado interesante realizar esta comparación porque es la primera vez en el mar 
Mediterráneo que se encuentran disponibles dos modelos ecológicos representativos de 
un mismo ecosistema en una zona explotada y una no explotada. 
Las zonas marinas protegidas representan un estado del ecosistema “semi-natural” y su 
comparación con zonas explotadas puede ser interesante (Sala et al., 2002). En el 
presente, las zonas protegidas se conciben como una de las mejores herramientas para 
mantener la biodiversidad y conservar los hábitats que de otra forma se encuentran 
altamente explotados e impactados por la actividad pesquera (Roberts et al., 2002). Así, 
la comparación realizada se ha centrado en las características de los ecosistemas que 
puedan indicar diferencias o similitudes entre las dos regiones con el objetivo de 
dilucidar factores diferenciales importantes en el funcionamiento de los dos sistemas y 
mostrar el efecto de la protección en la estructura de ambos ecosistemas. La hipótesis de 
partida de esta comparación es, lógicamente, que la estructura y el funcionamiento en 
estas dos zonas muestran diferencias que pueden ser atribuibles a la actividad pesquera 
fuera de la reserva. 
Así pues, los objetivos específicos de este capítulo son: 
1. Identificar qué indicadores ecológicos obtenidos a partir de la modelización ecológica 
con EwE relacionados con la teoría de desarrollo, madurez y estabilidad de los 
ecosistemas son más sensibles para identificar cambios de un ecosistema en el tiempo o 
de varios ecosistemas en función de su régimen de explotación independientemente al 
tipo de ecosistema, y reflejan un mayor impacto o un descenso del estado del desarrollo 
del ecosistema en función de la actividad pesquera. Los indicadores se han evaluado en 
función de su sensibilidad para identificar direcciones de referencia cuando el impacto 
de la pesca varía a partir de un análisis previo aplicado a numerosos modelos 
construidos. 
2. Investigar las principales diferencias y similitudes en la estructura y el 
funcionamiento de las redes tróficas del sur del mar Catalán y del mar Adriático y el 
impacto de la actividad pesquera. Así mismo, se pretende caracterizar el rol ecológico 
de las especies o grupos de especies en ambos ecosistemas. 
3. Entender cuáles son los principales cambios estructurales y de funcionamiento que se 
han producido en el sur del mar Catalán desde 1978 hasta 2003 y qué diferencias 
existen con una situación teórica de no pesca.  





4. Identificar las diferencias y similitudes estructurales y de funcionamiento del sur del 
mar Catalán y ecosistemas de afloramiento previamente modelizados en función de sus 
características específicas y de la historia de explotación pesquera de cada lugar.  
5. Investigar y cuantificar si existen diferencias estructurales y de funcionamiento entre 
una zona mediterránea altamente explotada y una zona protegida, y si los efectos de la 
protección son perceptibles a nivel de ecosistema. También se pretende analizar 
similitudes en el rol trófico de diferentes especies e investigar diferencias en el papel 
ecológico de especies similares en ambas regiones. 
7.2. Material y métodos   
7.2.1. Procedimiento general 
En primer lugar se ha realizado el análisis de varios indicadores ecológicos relacionados 
con la teoría de desarrollo, madurez y estabilidad de los ecosistemas (Odum, 1969; 
Finn, 1976; Ulanowicz, 1986; Christensen y Walters, 2004). Los indicadores se han 
calculado a partir de diversos modelos ecológicos de ecosistemas con diferentes 
regímenes de explotación o del mismo ecosistema en momentos temporales distintos. 
Este análisis ha proporcionado criterios sobre como utilizar estos indicadores en las 
comparaciones posteriores. 
A continuación se ha realizado una selección de indicadores y resultados derivados de la 
modelización ecológica para ser aplicados a las cuatro comparaciones planteadas. En 
cada caso se han analizado las diferencias y semejanzas de los ecosistemas, 
identificando las diferencias en función del tipo de ecosistema, del período temporal y/o 
del régimen de explotación.  
Antes de realizar las comparaciones planteadas, los modelos utilizados han sido 
estandarizados, ya que existe la evidencia de que los resultados derivados de la 
cuantificación de flujos tróficos varían en función de la estructura del modelo empleado 
y del número de grupos funcionales incluidos (Cole et al., 1991; Christensen, 1995b; 
Vasconcellos et al., 1997; Abarca-Arenas y Ulanowicz, 2002; Fulton et al., 2003; Rice, 
2003). Los modelos se han estandarizado mediante la agregación o división de sus 
grupos funcionales con la implementación de un método de agregación incluido en EwE 
propuesto por Ulanowicz (1986).  
7.2.2. Modelos y estandarización 
a) El sur del mar Catalán y el mar Adriático centro-septentrional  
En este caso se han estandarizado los modelos del sur del mar Catalán (1994) (Capítulo 
IV) y el mar Adriático centro-septentrional (década de 1990) (Capítulo VI) en una 
estructura común de 33 grupos funcionales para facilitar la comparación (Tabla 1 – 
Anexo VI).  
 
 





b) El sur del mar Catalán en diversos períodos temporales 
El modelo del sur del mar Catalán en 1978 se presenta en el Capítulo V. A partir de los 
resultados de la aplicación del módulo dinámico Ecosim y del proceso de calibración, se 
ha obtenido un modelo ecológico representativo de una situación de 2003 y de una 
situación donde la pesca ha sido eliminada. Para facilitar la comparación entre los 
modelos representativos de 1978, 1994, 2003 y la situación de no pesca, los 40 grupos 
funcionales iniciales se han agregado en 32 grupos con características ecológicas y 
niveles tróficos similares (Tabla 2 – Anexo VI).  
La situación de no pesca planteada no pretende ser representativa de un ecosistema 
prístino del mar Mediterráneo. Ésta es una situación teórica y no debe ser asimilada a 
una situación del pasado, ya que no se consideran diversos organismos que 
posiblemente eran frecuentes con anterioridad y que no se incluyen en el modelo 
ecológico de 1978, como tiburones pelágicos y tiburones demersales (Capítulo IV) y 
especies de mamíferos marinos (p.ej., la foca monje). 
c) El sur del mar Catalán y varios ecosistemas de afloramiento  
El ecosistema explotado del sur de mar Catalán (1994) se ha comparado con 
ecosistemas de afloramiento previamente construidos y estandarizados entre sí para 
obtener una estructura común (Moloney y Jarre-Teichman, 2003; Moloney et al., 2005). 
Los cuatro modelos utilizados representan la región de afloramiento de Chile en 1992 
(Neira y Arancibia, 2004), el afloramiento del Perú en 1973-1981 (Jarre-Teichman et 
al., 1998), el afloramiento de Sudáfrica en el sur de Benguela en 1980-1989 (Shannon et 
al., 2003) y el afloramiento de Namibia en el norte de Benguela en 1995-2000 (Roux y 
Shannon, 2004). Estos modelos presentan 27 grupos funcionales pero difieren en las 
especies incluidas por grupo funcional (Moloney et al., 2005).  
El modelo del afloramiento de Chile en 1992 representa un ecosistema bajo una 
influencia moderada del Niño y en el que los principales estocs pesqueros se han 
descrito como explotados de forma moderada. Además, el ecosistema está dominado 
por los peces pelágicos de tamaño medio (sobre todo Trachurus symmetricus, Ayres 
1855, y Macruronus magellanicus, Lönnberg 1907), con una abundancia media-alta de 
biomasa de sardina (Strangomera bentincki, Norman 1936), anchoa (Engraulis ringens, 
Jenyns 1842) y merluza chilena (Merluccius gayi, Guichenot 1848) (Neira y Arancibia, 
2004). El modelo del afloramiento del Perú representa un período posterior al colapso 
de la pesquería de anchoveta peruana (E. ringens), en el que la biomasa de sardina 
(Sardinops sagax, Jenyns 1842) ha aumentado y no se registran efectos del Niño (Jarre-
Teichman et al., 1998). El modelo del afloramiento de Sudáfrica (1980-1989) representa 
un período en que el ecosistema se encuentra dominado por la anchoa del cabo (E. 
encrasicolus) con una biomasa de sardina (S. sagax) reducida, y en el que los estocs de 
sardina angoleña (Etrumeus whiteheadi, Wongratana 1983), el jurel del cabo 
(Trachurus trachurus capensis, Castelnau 1861), y las merluzas del cabo (Merluccius 
capensis, Castelnau 1861, y Merluccius paradoxus, Franca 1960) son explotados de 
forma sostenible, mientras los recursos pelágicos se explotan al límite de su capacidad 





(Shannon et al., 2003). Además, este modelo incluye parte de la plataforma continental 
de Agulhas. El modelo del afloramiento de Namibia (1995-2000) representa un período 
del ecosistema en el que la biomasa de un góbido bentopelágico (S. bibarbatus), el 
plancton gelatinoso y el jurel del cabo (T. trachurus capensis) dominan el ecosistema, y 
en el que la anchoa (E. encrasicolus) y la sardina (S. sagax) presentan niveles de 
biomasa en el mar muy bajos después del colapso de sus pesquerías en las décadas de 
1960 y 1970 (Roux y Shannon, 2004).  
El modelo del sur del mar Catalán se ha estandarizado siguiendo la estructura 
previamente utilizada en los cuatro modelos de afloramiento. La estandarización ha 
consistido en la agregación de los 40 grupos iniciales en 23 grupos y la separación del 
grupo funcional de micro- y mesozooplancton en dos grupos de microzooplancton y de 
mesozooplancton, respectivamente. Esto se ha realizado utilizando la información sobre 
la biomasa de estas fracciones de zooplancton proporcionada por Calbet et al. (2001) y 
adaptando los datos necesarios de P/B y Q/B para estos grupos a partir de datos 
presentados por Sánchez y Olaso (2004). También se ha revisado la información 
disponible sobre trofismo (Demirhindi, 1961; Bell y Harmelin-Vivien, 1983; Ben 
Salem, 1988; Tudela y Palomera, 1997; Stergiou y Karpouzi, 2002). 
En la Tabla 3 – Anexo VI se presentan los grupos funcionales y los parámetros iniciales 
del modelo estandarizado del sur del mar Catalán. Siguiendo la nomenclatura 
establecida en Moloney et al. (2005), la sardina se incluye en el grupo llamado 
“pequeño pez pelágico especial”, el grupo “otros pequeños peces pelágicos” incluye la 
boga (Boops boops) y la alacha (Sardina aurita), mientras que el grupo “peces 
pelágicos característicos de gran tamaño” incluye la caballa y el estornino (S. scombrus 
y S. japonicus). En el grupo del jurel se incluye T. trachurus, T. mediterraneus y T. 
picturatus. Además, el bonito (Sarda sarda), el atún rojo (Thunnus thynnus) y el pez 
espada (Xiphias gladius) se incluyen en el grupo “atunes y pez espada”. 
d) El mar Adriático centro-septentrional y la reserva marina de Miramare  
Finalmente, el modelo representativo del ecosistema explotado del mar Adriático 
centro-septentrional (década de 1990) se ha comparado con un modelo representativo de 
la reserva marina protegida de Miramare, Golfo de Trieste (Libralato et al., 2005a), una 
de las reservas marinas más antiguas de Italia protegida desde 1986. La reserva cubre 
una extensión de 120 ha de sustrato arenoso y rocoso con una profundidad máxima de 
18 m y el modelo representa la reserva marina en 2000-2003. 
El modelo ecológico inicial de la reserva de Miramare ha sido mejorado incluyendo 
nuevos datos relativos al mar Adriático en relación con el plancton gelatinoso, los 
cefalópodos, las aves y los depredadores apicales. Posteriormente se han estandarizado 
los dos modelos para establecer una estructura común. La Tabla 4 – Anexo VI presenta 
los 16 nuevos grupos funcionales y los grupos iniciales del modelo del mar Adriático y 
la MPA de Miramare. 





En varias ocasiones se ha eliminado la actividad pesquera del modelo del mar Adriático 
centro-septentrional para comparar varios resultados (p.ej., eficiencias ecotróficas o 
eficiencias de transferencia de energía) con los del modelo de la reserva de Miramare. 
Esto se ha realizado eliminando la actividad pesquera del modelo de equilibrio de masas 
de la década de 1990. 
7.2.3. Comparación de indicadores y análisis ecológicos 
Los indicadores y análisis ecológicos utilizados para realizar las comparaciones se 
basan en los resultados de los flujos tróficos, indicadores ecológicos y análisis de redes 
tróficas proporcionadas por los modelos de equilibrio de masas Ecopath (Christensen y 
Walters, 2004). En la mayoría de los casos, la definición de éstos se encuentra en el 
Capítulo III; de lo contrario, se incluyen en la metodología. Estos indicadores y análisis 
se han aplicado en todas la comparaciones menos en el caso de los modelos de 
afloramiento, en los que solamente se ha tenido acceso a los datos publicados (Moloney 
et al., 2005).  
La selección de indicadores a aplicar se ha realizado en base a 1) el análisis para 
establecer la idoneidad de los indicadores ecológicos de madurez, desarrollo y 
estabilidad, y 2) la bibliografía disponible sobre indicadores cuantitativos de impacto 
pesquero (p.ej. Rochet y Trenkel, 2003; Trenkel y Rochet, 2003; Christensen y Walters, 
2004; Cury et al., 2005; Fulton et al., 2005) y, en especial, los resultados del Simposio 
Quantitative Ecosystem Indicators for Fisheries Management (Daan et al., 2005).  
Los indicadores empleados son básicamente de carácter trofodinámico (p.ej., nivel 
trófico, producción primaria requerida para sostener la pesquería, análisis de impacto 
mixto). Además, también se han incluido indicadores poblacionales derivados de los 
modelos de equilibrio de masas, como la tasa de explotación (F/Z) por grupo funcional 
(Rochet y Trenkel, 2003). 
a) Indicadores ecológicos de desarrollo, madurez y estabilidad 
Para la realización del análisis de varios indicadores ecológicos de desarrollo, madurez 
y estabilidad de los ecosistemas se han escogido varios indicadores en función de su uso 
en trabajos anteriores y de su utilización para predecir cambios en la estructura y el 
funcionamiento de los ecosistemas en relación con su desarrollo y la actividad pesquera 
(Odum, 1969; Christensen, 1995b; Vasconcellos et al., 1997; Christensen y Pauly, 
1998; Christensen, 2000; Heymans y Baird, 2000; Heymans, 2003). Estos indicadores 
se encuentran definidos en la Tabla 7.1, junto con la información disponible sobre su 
tendencia a medida que un ecosistema se desarrolla.  
Estos indicadores se han calculado en los modelos ecológicos compilados en la base de 
datos del Fisheries Centre, University of British Columbia (www.ecopath.org) que han 
sido cedidos por Villy Christensen para la realización de este trabajo. En el análisis se 
han incluido un total de 95 modelos de los cuales se ha obtenido suficiente información 
para poder definir su estado de explotación (estado de explotación bajo, medio, alto o no 
explotación) (Tabla 5 – Anexo IV).  





Con los indicadores calculados para cada modelo se ha realizado un Análisis Factorial 
de Correspondencia (AFC, Benzecri, 1973) y un análisis jerárquico (o dendrograma) 
para ver si estos indicadores ecológicos clasifican los ecosistemas en función de su 
grado de explotación del tipo de ecosistema al que pertenecen o de la región climática 
en la que se localizan. Consecuentemente, se han incluido tres variables explicativas en 
el AFC: a) la actividad pesquera, b) la tipología del ecosistema, y 3) la región climática. 
En la Tabla 5 – Anexo IV se incluye el estado de explotación de estos ecosistemas en 
función de si se encuentran explotados de forma moderada (1), si están fuertemente 
explotados (2), si se encuentran en fase de recuperación después de una explotación 
intensa (3) o si no incluyen actividad pesquera (4). También se proporciona información 
sobre el tipo de ecosistema al que pertenecen: ecosistemas templados de plataforma 
continental y mar abierto (SO_TEMP), tropicales de plataforma continental y mar 
abierto (SO_TROP), costeros y arrecifes de coral (COASTAL), ecosistemas de 
afloramientos (UPWELL) y lagunas costeras (LAGOONS). Así mismo se indica la 
zona climática en la que se encuentran: áreas frías (COLD), frías templadas 
(COLD_TEMP), calidas templadas (WARM_TEMP), subtropicales (SUBTROP) o 
tropicales (TROPICAL) (Begon et al., 1990). El AFC se ha realizado con el paquete 
estadístico SPAD 5.2 utilizando el coeficiente de correlación de Pearson y el método 
jerárquico WARD como algoritmo de agregación (Sneath y Sokal, 1973).  
b) Análisis de flujos tróficos   
A continuación se han comparado los resultados de los modelos en función de los flujos 
tróficos de consumo (Qt), producción secundaria total (Pt), producción primaria neta 
calculada (P1t), respiración (Rt), exportaciones (Et) y capturas (Ct) (t·km-2·año-1) totales 
de cada ecosistema (Christensen et al., 2004). Además, se han analizado las biomasas 
totales (Bt, t·km-2) (excluyendo el TL = 1) y las transferencias totales del ecosistema 
(TST, t·km-2·año-1). Estos resultados se han representado siguiendo la metodología 
descrita en Libralato et al. (2005c) utilizando una escala logarítmica para poder 
comparar indicadores con diferentes órdenes de magnitud. 
En la comparación también se incluye el flujo total hacia el detrito (FDt) y la proporción 
total de flujos tróficos que se genera a partir del detrito (FDp), que se cree que aumenta 
con la complejidad del ecosistema y su madurez (Christensen et al., 2004). El análisis 
de los flujos tróficos agregados por nivel trófico entero (Ulanowicz, 1986) ha permitido 
representar los flujos tróficos en forma de Lindeman Spine (Lindeman, 1942; 
Ulanowicz, 1986; Wulff et al., 1989; Libralato et al., 2002). Además, la agregación de 
flujos tróficos en niveles tróficos enteros ha permitido calcular la eficiencia de 
transferencia de energía por nivel trófico y de forma global (TE).  
c) Análisis de la biomasa, producción y consumo por grupo funcional 
También se ha analizado la biomasa, producción y captura de varios grupos funcionales 
para mostrar la dominancia de unos grupos o hábitats frente a otros. Se ha comparado el 
cociente de biomasa total/producción total (Bt/Pt), que es un indicador indirecto del 
tamaño medio de los organismos (Christensen y Walters, 2004) y de captura/biomasa 





total (Ct/Bt) de los TL ≥  II. Se han comparado también la captura de especies no 
comerciales respecto a la captura total (Cnc/Ct). Además se ha incluido la biomasa, 
producción y captura de especies piscívoras en relación con el total (Bpp/Bt, Ppp/Pt, 
Cpp/Ct), de especies de peces planctófagas en relación con el total (Bpl/Bt, Ppl/Pt, Cpl/Ct) 
de los TL ≥   II, y la biomasa, producción y captura total pelágica en función de la 
demersal (Bp/Bd, Pp/Pd, Cp/Cd,) (Caddy, 2000; De Leiva Moreno et al., 2000; Rochet y 
Trenkel, 2003; Fulton et al., 2005). A medida que la presión pesquera aumenta, se cree 
que la Bnc/Bt aumenta y la presencia de especies piscívoras disminuye a favor de las 
especies planctófagas (Rochet y Trekel, 2003). Así, la Bp/Bd y la Cp/Cd pueden ser un 
indicador de la evolución de la pesquería y la biomasa en el mar en función de la 
actividad pesquera y de características del ecosistema, como la producción primaria, y 
de otros impactos humanos, como la descarga de nutrientes en el mar (Caddy, 2000; De 
Leiva Moreno et al., 2000). El conciente Cp/Cd podría aumentar con la actividad 
pesquera. 
El consumo de la producción del ecosistema por grupo funcional (t·km-2·año-1, con 
consumo ≥  2%)  y de la fracción pescada (incluyendo la pesquería y excluyendo el 
detrito, con consumo ≥  2%) se ha analizado también para identificar especies o grupos 
del ecosistema con un papel relevante en el consumo de la producción global o en el 
consumo de especies comerciales en relación con el resto de otros depredadores, 
incluyendo la pesca. 
En el caso de las comparaciones con más de dos modelos, se han realizado análisis de 
componentes principales (Pearson, 1901) para identificar semejanzas o diferencias entre 
los ecosistemas estudiados. El ACP se ha utilizado en la comparación de flujos tróficos 
y de biomasa, producción y consumo por grupo funcional; en estos casos los datos 
empleados para los análisis se recogen en el Anexo VI. 
d) Niveles tróficos y eficiencias ecotróficas  
El nivel trófico (TL) fraccionado y la eficiencia ecotrófica (EE) por grupo funcional se 
han comparado entre ecosistemas para analizar el rol de los grupos tróficos y el 
aprovechamiento de la producción del sistema. La EE es la fracción de la producción de 
un grupo que se utiliza dentro del ecosistema y 1-EE puede asimilarse a la mortalidad 
no explicada en el modelo (Christensen et al., 2004). A su vez, el nivel trófico medio de 
la comunidad (mTLco) se ha incluido en el análisis. El mTLco ha sido calculado 
teniendo en cuenta todos los flujos tróficos y los flujos tróficos ≥  II.  
e) Análisis mixto de impactos tróficos e identificación de especies clave 
La suma absoluta ponderada de todos los impactos mixtos directos e indirectos (o 
matriz mixta de impacto, MTI) (Ulanowicz y Puccia, 1990, Christensen et al., 2004) 
puede utilizarse para inferir el impacto trófico total predicho (ITij) de una especie sobre 
el resto de la red trófica de la que forma parte (Pranovi et al., 2003; Libralato et al., 
2004). El ITij se ha calculado sumando los valores obtenidos en el análisis mixto de 
impacto (mij) del grupo impactante (i) sobre los grupos impactados (j) en función del 





inverso de la biomasa del grupo impactado (Bj) (Pranovi et al., 2003; Libralato et al., 
2004) y excluyendo el impacto del propio grupo sobre sí mismo, para obtener el efecto 
absoluto de una variación unitaria de la biomasa del grupo (i) sobre el resto de grupos 





ijij ⋅=∑            Ec. 7.1 
La suma de todos los impactos mixtos o efecto total de un grupo sobre el resto ( ijε ) se 
ha definido como (Libralato et al., 2005b): 
( )2n
j
ijij m∑=ε                                                      Ec. 7.2 
Si el efecto total se relaciona con la biomasa relativa (Bi) del grupo impactante (i), se 
puede utilizar para comparar la importancia relativa de las especies en varios 
ecosistemas e identificar especies claves o especies dominantes en el ecosistema. 
(Libralato et al., 2005b). Una especie clave es aquella que presenta una biomasa 
relativamente baja pero que tiene un rol importante en la estructuración del ecosistema 
(Power et al., 1996; Piraino et al., 2002), obteniendo valores elevados de ijε  y valores 
bajos de Bi.  
A partir del efecto total, también se ha calculado la suma de todos los impactos mixtos o 
efecto total de un grupo sobre el resto de grupos funcionales del ámbito demersal en 
relación con el total ( dji ,ε / tji ,ε ). Este resultado permite analizar el impacto de un grupo 
sobre el hábitat demersal e identificar la relación de cada grupo funcional con el ámbito 
pelágico y demersal. 
f) Espectros tróficos 
El análisis del espectro trófico permite describir la estructura trófica de un ecosistema 
en función de su biomasa o flujos tróficos (p.ej., producción, captura) por nivel trófico y 
se puede utilizar para identificar similitudes y diferencias estructurales y de 
funcionamiento entre ecosistemas y también para detectar efectos de la actividad 
pesquera (Gascuel et al., 2004; Bozec et al., 2004). Se ha utilizado el espectro trófico 
para comparar la distribución de las biomasa de los consumidores (TL ≥  II, t·km-2), la 
producción total (t·km-2·año-1) y el cociente producción:biomasa. También se ha 
incluido el análisis de la captura total, el desembarco y el descarte (t·km-2·año-1) y la 
captura total por unidad de biomasa. El cálculo se ha realizado utilizando el 
procedimiento presentado en Gascuel et al. (2004), que agrega la biomasa o flujos 
tróficos de las especies de un ecosistema en clases de TL con un incremento de 0.1 y 
luego aplica un procedimiento de repartición ponderada de la biomasa o flujos tróficos 
en un rango de TL igual 0.7.  
 
 





g) Indicadores mTLc, PPR, F/Z y GE 
En la comparación de modelos explotados también se han incluido los indicadores 
relacionados de forma directa con la actividad pesquera, como el nivel trófico medio de 
la captura (mTLc), la producción primaria requerida para sostener la pesquería (%PPR) 
y el rendimiento bruto de la pesquería (o cociente captura/producción primaria neta, 
GE) (Pauly y Christensen, 1995; Pauly et al., 1998a; Christensen et al., 2004). El mTLc 
tiende a disminuir cuando la pesquería se desarrolla, ya que primero se pescan los 
organismos de mayor tamaño más valorados (Pauly et al., 1998a; Cury et al., 2005), 
mientras que la PPR y la GE aumentan (Pauly y Christensen, 1995). La %PPR puede 
calcularse a partir de los productores primarios (%PPRa) o a partir de los productores 
primarios y el detrito (%PPRb), es decir, incluyendo todos los flujos desde TL = 1. En 
la comparación también se ha analizado de la tasa de explotación (F/Z) por grupo 
funcional, que aumenta con la actividad pesquera (Rocket y Trenkel, 2003).  
7.3. Resultados    
7.3.1. Análisis previo de indicadores ecológicos  
Los resultados iniciales del análisis factorial de correspondencia (AFC) aplicados a los 
indicadores presentados en la Tabla 7.1 se muestran en la Figura 7.1 (n = 95 modelos, 
Tabla 5 – Anexo VI). Los factores 1 y 2 explican el 63.14% de inercia de la muestra. 
Además, el análisis ha mostrado las diferencias entre los dos modelos de la pesquería de 
Islandia (modelos Icelandic fisheries 1 y 2) respecto al resto de modelos. Esto es debido 
básicamente al valor muy elevado del cociente producción primaria/respiración (Pp/R) 
que presentan estos dos modelos, posiblemente a causa de un valor muy elevado de 
biomasa de invertebrados bentónicos ( ≈  3700 t·km-2) (Guénette et al., 2001).  
Para facilitar el análisis de los resultados del resto de modelos, el AFC se ha repetido 
excluyendo estos dos modelos. Los factores 1 y 2 explican el 65.88% (con un 41.43 y 
24.45% respectivamente) de la inercia de la muestra, y con el factor 3 se explicaría el 
80.49% (Figura 7.2). Las variables explicativas climática (ecosistema frío, frío 
templado, caliente templado, subtropical y tropical) y de tipo de ecosistema (costero, de 
plataforma continental y mar abierto temperado y tropical, afloramiento y lagunar) se 
encuentran asociadas con el factor 1 (eje x), mientras que la variable explicativa 
explotación (baja, alta, no pesca o ecosistema en recuperación) se observa 
estrechamente relacionada con el factor 2 (eje y).  
En el primer factor explicativo de la muestra tiene una influencia destacada el cociente 
producción primaria/biomasa (Pp/B), seguido por la producción primaria requerida para 
sostener la pesquería considerando los productores primarios (%PPRa), el cociente 
respiración/biomasa (R/B), el índice de reciclaje de Finn (FCI), la eficiencia de 
transferencia de energía (TE) y el coste de funcionamiento del sistema (RO). Los 
ecosistemas tropicales, principalmente los de afloramiento, muestran niveles mayores 
de Pp/B que otros tipos de ecosistema fríos templados y fríos. Por otra parte, los 
ecosistemas fríos y fríos templados muestran valores mayores de %PPRa que los 





ecosistemas tropicales y subtropicales. El cociente R/B también muestra valores 
mayores para ecosistemas tropicales que para ecosistemas fríos, mientras que el FCI, el 
TE y el RO son mayores en ecosistemas fríos que en ecosistemas tropicales. El segundo 
factor se encuentra principalmente relacionado con %PPRa, siendo mayor cuando el eje 
(y) adquiere valores menores. Le siguen el FCI y el índice de reciclaje por depredación 
(PCI), mayores en valores altos del eje (y). El indicador RO es ligeramente mayor en 
valores elevados del eje (y) mientras que Pp/B es mayor en valores bajos. A 
continuación les siguen R/B y PCI, que aumentan con el valor de y. 
El AFC y el análisis jerárquico han indicado la partición de la muestra original de los 
modelos ecológicos analizados en tres clases principales con la que se alcanza la mayor 
homogeneidad interna (Figura 7.2 y Figura 1 – Anexo VI). En ellas se incluyen 44, 14 y 
35 modelos respectivamente: 
- La Clase 1 se caracteriza por valores elevados de RO (con una contribución a la 
inercia de la clase del 42.65%), FCI (5.78%), PCI (2.31%), TE (7.56%) y la longitud 
media de las vías (PL) (1.94%), y valores bajos de R/B, %PPRa y Pp/B. Los modelos 
clasificados se sitúan en la parte negativa del primer eje y positiva del segundo. En este 
grupo se recogen modelos de varios tipos climáticos sometidos a presión pesquera 
moderada y alta. 
- La Clase 2 se caracteriza por estar asociada a valores elevados de %PPRa (10.74%) y 
TE (7.56%) y valores bajos de PCI (2.31%), Pp/R (1.64%), RB (8.25%), RO (42.65%), 
Pp/B (17%). Se sitúa mayoritariamente en la parte positiva del primer eje y entre la 
parte positiva y negativa del segundo y comprende básicamente modelos sometidos a 
presiones pesqueras muy elevadas de regiones climáticas frías, frías templadas y calidas 
templadas. 
- La Clase 3 se caracteriza por valores elevados de Pp/B (17%), R/B (8.25%) y Pp/R 
(1.64%) y valores bajos de PCI (2.31%), PL (1.94%), TE (7.56%), FCI (5.78%), RO 
(42.65%) y %PPRa (10.74%). Se sitúa en la parte negativa del primer y segundo eje. En 
esta clase se encuentran numerosos modelos sometidos a presión moderada básicamente 
situados en regiones climáticas calidas templadas, subtropicales, tropicales y de 
afloramiento. 
La muestra puede observarse en más detalle si se analiza la segunda clasificación 
obtenida en 8 clases (Figura 7.3 y Figura 1 – Anexo VI): 
- La Clase 1 se caracteriza por valores elevados de RO (42.65%), TE (7.56%) y %PPRa 
(10.74%) y valores bajos de Pp/R (1.64%), PCI (2.31%), R/B (8.25%) y Pp/B (17%). 
En esta clase se encuentran recogidos 25 modelos con un impacto pesquero alto que 
pertenecen a zonas templadas frías y cálidas, así como a zonas subtropicales y en menor 
medida tropicales. 
- La Clase 2 se caracteriza por valores elevados de RO (42.65%), FCI (5.78%), PCI 
(2.31%), PL (1.94%), y valores bajos de R/B (8.25%), %PPRa (10.74%), Pp/B (17%). 
En esta clase se encuentran 16 modelos caracterizados por una actividad pesquera 





moderada o elevada y de zonas templadas calidas y templadas frías. En este grupo se 
incluyen también tres modelos sin pesca. 
- La Clase 3 muestra valores elevados de PCI (2.31%) y FCI (5.78%) y bajos de R/B 
(8.25%), %PPRa (10.74%) y Pp/B (17%). A esta clase pertenece un solo modelo, el 
modelo del Etang de Thau, Francia, que es una laguna de zona templada calida con una 
explotación media - elevada. 
- La Clase 4 muestra valores elevados de %PPRa (10.74%) y bajos de PCI (2.31%), 
Pp/R (1.64%), R/B (8.25%), RO (42.65%) y Pp/B (17%). A esta clase pertenecen 10 
modelos con un impacto pesquero muy elevado que proceden de zonas templadas 
calidas y tropicales. 
- La Clase 5 muestra valores elevados de Pp/R (1.64%) y bajos de PCI (2.31%), %PPRa 
(10.74%), FCI (5.78%), R/B (8.25%). En esta clase se encuentran 3 modelos con un 
impacto pesquero alto que proceden de zonas tropicales y subtropicales. 
- La Clase 6 muestra valores elevados de Pp/B (17%) y bajos de RO (42.65%) y FCI 
(5.78%). En esta clase se encuentran 15 modelos con un impacto pesquero moderado o 
elevado de zonas tropicales y templadas calidas. 
- La Clase 7 muestra valores elevados de R/B (8.25%), PCI (2.31%), FCI (5.78%), Pp/B  
(17%) y bajos de Pp/R (1.64%), TE (7.56%), %PPRa (10.74%). En esta clase se 
encuentran 9 modelos con un impacto moderado de zonas tropicales y de afloramiento. 
- La Clase 8 muestra valores elevados de Pp/B (17%) y R/B (8.25%)y valores bajos de 
PL (1.94%), PCI (2.31%), TE (7.56%), FCI (5.78%), RO (42.65%), %PPRa (10.74%). 
En esta clase se encuentran básicamente 14 modelos con un impacto pesquero medio y 
bajo que corresponden a zonas tropicales y de afloramiento, aunque también se incluye 
algún modelo de zonas frías y modelos oceánicos del Pacífico. 
Los 5 modelos incluidos que representan ecosistemas sin actividad pesquera (32-33, 74-
76, Tabla 1 – Anexo VI) se han clasificado en las clases en las que los modelos 
muestran un impacto de la pesca moderado, clases 2 y 5. 
El análisis muestra que tanto el factor pesca como los factores climáticos y el tipo de 
ecosistema influyen en la clasificación de estos modelos según los indicadores 
analizados, pero no existe un patrón simple de interpretación fácil. No obstante, puede 
observarse como el cociente R/B parece ser un indicador adecuado para los diversos 
tipos de ecosistemas incluidos porque presenta valores bajos cuando el ecosistema está 
explotado de forma elevada y aumenta cuando el ecosistema es explotado de forma 
moderada o baja. Sin embargo, muestra por lo general valores mayores para ecosistemas 
tropicales que para ecosistemas templados. Otro indicador que presenta una tendencia 
coherente entre los ecosistemas de tipo tropical o subtropical es el Pp/R, que es alto 
cuando la actividad pesquera es elevada y baja cuando ésta también lo es. Sin embargo, 
este indicador no es claro en otro tipo de ecosistemas, como en los fríos y fríos 
templados.  





Los índices de reciclaje y longitud media de las vías (FCI, PCI, PL) muestran en la 
mayoría de los casos valores elevados cuando la actividad pesquera es moderada, 
mientras que los valores son bajos cuando ésta es elevada. Sin embargo, esto no se 
cumple en el caso de los ecosistemas de afloramiento ni en ecosistemas de mar abierto 
(modelos Central North Pacific Ocean y Eastern Tropical Pacific Ocean), en los que 
los índices de reciclaje son bajos pero el impacto pesquero en varios casos es moderado 
o bajo. La TE muestra por lo general valores bajos en ecosistemas con intensidad 
moderada y valores altos en ecosistemas con actividad pesquera intensa. Sin embargo, 
la TE es mayor en ecosistemas fríos y templados. Cabe destacar también que los tres 
indicadores relacionados directamente con la actividad pesquera (el nivel trófico medio 
de la captura, mTLc, el rendimiento bruto de la pesquería, GE, y %PPRa) son también 
útiles para estudiar la evolución de ecosistemas sometidos a presión pesquera elevada, 
sobre todo el GE. 
Los modelos del sur del mar Catalán y del mar Adriático centro-septentrional se 
clasifican en zonas de clima semejante pero con impacto pesquero mayor en el caso del 
mar Catalán (Figura 7.3). El primero está en un grupo con valores altos de %PPRa y 
bajos de PCI, Pp/R, R/B, RO y Pp/B, mientras que el segundo se encuentra en un grupo 
con valores mayores de RO, FCI, PCI, PL, y valores menores de R/B, %PPRa y Pp/B. 
Se puede concluir que varios indicadores son sensibles al desarrollo de la actividad 
pesquera independientemente de la tipología del ecosistema comparado, como el 
cociente R/B, %PPRa, TE, FCI, PCI y PL (con excepción de los ecosistemas de 
afloramiento y de mar abierto).  
Sin embargo, muchos ecosistemas de los que se dispone de dos o más modelos en 
diferentes períodos de tiempo se clasifican conjuntamente. Esto sugiere que los 
indicadores escogidos diferencian en mayor medida entre tipos de ecosistemas que entre 
ecosistemas con diferente régimen de explotación pesquera. Esto ocurre en el 65% de 
casos con varios modelos representativos de un mismo ecosistema. En otro 24% los 
modelos se clasifican en grupos colindantes, siendo solo el 12% los casos que se 
clasifican en grupos distintos no colindantes. Por lo tanto, en el caso de varios modelos 
de un mismo ecosistema (n = 23 modelos) también se han analizado las tendencias de 
los indicadores escogidos en la Tabla 7.1 en función de la evolución del régimen de 
explotación (Tabla 5 – Anexo VI). En este análisis se han incluido también las 
transferencias totales del sistema (TST, t·km-2·año-1) y la producción neta del sistema 
(PN, t·km-2·año-1) (Tabla 7.2). Los resultados de este análisis muestran que los 
indicadores que mejor recogen un incremento de la actividad pesquera entre modelos 
del mismo ecosistema son Pp/B, TST y PN. El Pp/B aumenta en el 76% de los casos, 
como también lo hace la PN, mientras que las TST disminuyen con el aumento de la 
actividad pesquera. A continuación, Pp/R ha aumentado en el 68% de los casos, seguido 
por un aumento en el 64% de los casos de GE y una disminución de RO. Los 
indicadores B/P, FCI y PL disminuyen en un 60% de los casos. Por otro lado, R/B, B/T, 





el índice de omnivoría del sistema (SOI) y TE muestran resultados confusos, y mTLc y 
%PPR se comportan según lo predicho en la mitad de los casos estudiados. 
Parece que de los indicadores analizados algunos pueden ser más adecuados para la 
comparación entre ecosistemas por tener un uso mas generalizado que otros (R/B, PL, 
FCI, TE, %PPRa y Pp/R para ecosistemas tropicales y subtropicales). Sin embargo, la 
comparación de los indicadores parece ser más útil y clara cuando se comparan modelos 
de un mismo ecosistema en diferentes momentos temporales o de tipologías o áreas 
climáticas semejantes que cuando se comparan ecosistemas diferentes, ya que los 
indicadores también varían en función de la variable climática y del tipo de ecosistema. 
En estos casos, la mayoría de indicadores reflejan un incremento de la actividad 
pesquera, aunque los resultados del cociente R/B, B/T, SOI y TE no son claros.  
Los indicadores de desarrollo, madurez y estabilidad se han incluido en las 
comparaciones llevadas a cabo en este capítulo entre ecosistemas de igual tipología o 
región climática (como es el caso de la comparación del sur del mar Catalán con el mar 
Adriático centro-septentrional y de la comparación del mar Adriático con la reserva 
marina de Miramare) o entre diversos momentos de un ecosistema (el sur del mar 
Catalán en diversos períodos de tiempo). No se han incluido en la comparación de 
modelos procedentes de tipologías y/o regiones climáticas diferentes (como entre el mar 
Catalán y sistemas de afloramiento). 
7.3.2. Comparación del mar Catalán y el mar Adriático 
a) Flujos tróficos e indicadores ecológicos de desarrollo, madurez y estabilidad  
La Figura 7.4 muestra la comparación de varios índices de desarrollo, madurez y 
estabilidad, además de los resultados de flujos tróficos del mar Catalán (1994) y del mar 
Adriático (década de 1990). Las TST (t·km-2·año-1), el consumo total (Qt), la producción 
secundaria total (Pt), la producción primaria neta calculada (PPt), la respiración (Rt) y 
las biomasas totales (Bt, t·km-2) son mayores en el mar Adriático respecto al mar 
Catalán. Las exportaciones (Et), PN y capturas totales (Ct) (t·km-2·año-1) y la producción 
primaria requerida para sostener la pesquería teniendo en cuenta los productores 
primarios (%PPRa) son mayores en el mar Catalán. La %PPRb es elevada y similar en 
ambas regiones. 
El flujo al detrito (FDt) es mayor en el mar Adriático, como también lo son los niveles 
de reciclaje de materia y energía (FCI y PCI). Sin embargo, la proporción de flujos 
generados a partir de él (FDp) son importantes y similares en ambos ecosistemas. El 
SOI es ligeramente mayor en el mar Catalán.  
En la Tabla 7.3 se muestra la tendencia de los índices de desarrollo, madurez y 
estabilidad en función de si los indicadores evolucionan mostrando una mayor presión 
pesquera en el mar Catalán (1) o en el mar Adriático (2) según lo establecido en la 
Tabla 7.1. Varios indicadores muestran una mayor explotación y menor desarrollo del 
mar Catalán, con la excepción de R/B, el índice SOI y el mTLc.  





En relación con las TE, éstas son mayores en el mar Catalán con excepción del valor en 
TL IV (Figura 7.5a). En el mar Catalán se observa una disminución paulatina de la TE 
de TL II a TL IV y luego un aumento hacia niveles tróficos, TL, superiores. Este patrón 
no coincide en el mar Adriático, dónde la TE baja de TL II a TL III, pero aumenta en 
TL IV. Si se analiza la TE a partir de los productores primarios y el detrito en el mar 
Catalán (Figura 7.5b), puede observarse como la TE relativa a TL = II es mayor en el 
caso de los flujos originados desde los productores primarios. Esto también se puede 
observar si se analizan estos valores en el mar Adriático. Los valores de TE en TL = III 
son similares en el mar Catalán y ligeramente superiores en el caso del detrito para el 
mar Adriático. A partir de TL = IV los valores de TE son mayores para la cadena trófica 
detritívora en ambos sistemas. También se observa que existe un mayor 
aprovechamiento de la producción primaria en el caso del mar Catalán respecto al mar 
Adriático, con la excepción de los TL II. Además,  la TE en la cadena trófica detritívora 
también es mayor en el mar Catalán con excepción del TL IV.  
En la Figura 7.6 se representan los flujos tróficos en forma de Lindeman Spine para el 
mar Catalán y el mar Adriático. Las biomasas por TL entero son mayores en el mar 
Adriático para los TL = I (teniendo en cuenta tanto los productores primarios como el 
detrito) y para TL = II. Sin embargo, ésta es mayor en el mar Catalán para TL 
superiores (III-V). El porcentaje de TST relacionadas con cada TL son en ambos 
sistemas mayores en el TL = II. En ambos casos la proporción de TST relacionada con 
los productores primarios es menor a la del detrito, aunque la diferencia entre ambas es 
mayor en el mar Adriático que en el mar Catalán. En términos de exportaciones, el TL 
III es el que tiene valores más elevados en ambos casos. Sin embargo, en el caso del 
mar Catalán el segundo TL con mayores exportaciones es el TL IV, y en el caso del mar 
Adriático es el TL II. Las exportaciones de detrito son similares en ambos ecosistemas y 
posiblemente se acumulan en forma de sedimento bentónico.  
b) Análisis de la biomasa, producción y consumo por grupo funcional 
La biomasa (t·km-2) por grupo funcional de ambos ecosistemas se compara en la Figura 
7.7a. En ambas áreas la mayor biomasa pertenece al grupo del detrito, seguido por los 
invertebrados, el fitoplancton y el zooplancton, aunque estos tres grupos son mayores en 
el caso del mar Adriático. La sardina y la anchoa son los grupos de peces con biomasas 
altas en ambas áreas, seguidas por varios grupos de peces pelágicos de tamaño pequeño 
y medio. En el mar Adriático existe mayor biomasa de plancton gelatinoso, suprabentos, 
crustáceos decápodos y merluza (1). En el mar Catalán hay una mayor biomasa de 
mamíferos marinos, congrios, rapes, cefalópodos bentopelágicos, merluza (2) y otros 
gadiformes.  
Si se compara la producción (t·km-2·año-1) (Figura 7.7b), se observa que en ambos 
sistemas la producción primaria y los invertebrados pelágicos y bentónicos presentan 
los valores mayores, seguidos por los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio. En 
el ecosistema del mar Adriático los invertebrados bentónicos, el suprabentos y el 
plancton gelatinoso presentan mayores valores de producción, ya que tienen mayores 





valores de biomasa. Esto es a su vez un factor a destacar si se compara el consumo 
(t·km-2·año-1) de estos grupos funcionales (Figura 7.7c). Los grupos con mayor consumo 
son también los grupos de invertebrados bentónicos y pelágicos y los peces pelágicos de 
tamaño pequeño y medio en ambos sistemas. Los gadiformes, cefalópodos 
bentopelágicos, el congrio, el rape y los mamíferos marinos presentan valores de 
consumo mayores en el mar Catalán. 
La Figura 7.8 muestra la comparación de varios cocientes de biomasa, producción y 
capturas. El cociente de biomasa total/producción total (Bt/Pt) de los TL ≥ II es mayor 
en el mar Adriático, poniendo de relieve una mayor biomasa y un tamaño medio mayor 
de los organismos con TL ≥ II (Figura 7.8a). La captura/biomasa total (Ct/Bt) es mayor 
en el mar Catalán, mostrando una mayor explotación en función de la biomasa 
disponible en el mar (Figura 7.8b). El mar Adriático presenta, en contraposición, una 
mayor captura de especies no comerciales en función de la captura total (Cnc/Ct) 
(Figura 7.8c). Ésta básicamente se compone de invertebrados bentónicos sésiles. Los 
cocientes de la biomasa y producción de especies piscívoras en relación con el total 
(Bpp/Bt, Ppp/Pt,) muestran valores mayores para el mar Catalán, poniendo de manifiesto 
una mayor biomasa y producción de estas especies en el ecosistema (Figura 7.8d, e). Sin 
embargo, la captura de especies piscívoras respecto a la captura total (Cpp/Ct) es mayor 
en el mar Adriático (Figura 7.8f). El mar Catalán muestra también valores mayores de 
biomasa, producción y captura de especies de peces planctívoros en función de la 
biomasa total (Bpl/Bt, Ppl/Pt, Cpl/Ct) (Figura 7.8g-i). La biomasa, producción y captura 
total pelágica en relación con la demersal (Bp/Bd, Pp/Pd, Cp/Cd,) muestra valores 
sustancialmente mayores en el mar Catalán respecto al mar Adriático (Figura 7.8j-l), ya 
que en el mar Adriático la fracción bentónica es aproximadamente el 50% de la captura 
total registrada. 
El análisis del consumo total de la producción del ecosistema se presenta en la Figura 
7.9. En ambos ecosistemas, el zooplancton y los invertebrados bentónicos son los 
grupos funcionales que consumen mayor proporción de la producción total, además del 
detrito (al que se dirigen los organismos muertos y el desecho de los grupos 
funcionales). La anchoa y la sardina muestran también una importancia relevante en el 
mar Catalán, mientras que el plancton gelatinoso en mar Adriático consume también 
una porción importante de la producción total. El consumo de la producción de la 
fracción pescable (Figura 7.10) muestra que en ambos ecosistemas la pesca consume la 
mayor porción de la producción. Sin embargo, en el mar Catalán es también importante 
el consumo de los cefalópodos bentónicos y varios grupos de peces demersales, 
mientras que en el mar Adriático existe una mayor importancia de los invertebrados 
bentónicos, y en menor medida de los peces demersales.  
c) Niveles tróficos y eficiencias ecotróficas  
Los TL obtenidos en cada ecosistema se comparan en la Figura 7.11a. En general, los 
TL son similares, aunque mayores en varios casos en el mar Adriático. Sin embargo, el 
nivel trófico medio de la comunidad (mTLco) es mayor en el mar Catalán (mTLco = 





1.514, mTLco con TL ≥  II = 2.363) que en el mar Adriático (mTLco = 1.387, mTLco 
con TL ≥  II = 2.128), tanto a nivel global como si se excluye el TL = I. 
Las eficiencias ecotróficas (EE) por grupo funcional son elevadas para la mayoría de los 
grupos funcionales de ambos ecosistemas (Figura 7.11b) y muestran una presión 
elevada por depredación y pesca. Sin embargo, existen diferencias importantes en las 
dos áreas. El fitoplancton, micro- y mesozooplancton, detrito y descartes se encuentran 
altamente utilizados en ambos ecosistemas, pero en mayor medida en el mar Adriático, 
mientras que la producción del macrozooplancton y el suprabentos está más utilizada en 
el ecosistema del mar Catalán. Esto también ocurre con el grupo de varios peces 
pelágicos de tamaño pequeño y en el caso de la merluza adulta. En el mar Adriático 
existe un mayor impacto sobre las tortugas marinas y los mamíferos marinos, mientras 
que el impacto es mayor en el caso de las aves marinas en el mar Catalán. 
d) Análisis mixto de impactos tróficos e identificación de especies clave 
Si comparamos el impacto total predicho de cada grupo funcional en el resto del 
ecosistema mediante la suma absoluta ponderada de los impactos mixtos, ITij, (Figura 
7.12), se observa que tanto en el mar Catalán como en el mar Adriático los grupos 
funcionales con un mayor efecto negativo sobre el ecosistema son las flotas pesqueras 
de arrastre bentónico, seguidas en el mar Catalán por el grupo de peces demersales (1), 
cefalópodos bentónicos y el palangre, y en el mar Adriático por el arrastre pelágico, la 
merluza (1), el suprabentos y el plancton gelatinoso. Entre los grupos con un mayor 
impacto positivo en el ecosistema se encuentran el detrito, los descartes, el zooplancton 
y varios grupos de peces pelágicos de tamaño pequeño.  
Comparando el efecto total (εij) de un grupo funcional en relación con la biomasa 
relativa (Bi), se puede obtener una idea de la importancia del grupo funcional en el 
ecosistema y podemos identificar especies clave y especies cuya importancia en el 
ecosistema se relaciona con niveles elevados de biomasa (Figura 7.13). En el mar 
Catalán se identifica a la sardina como especie clave, seguida por el macrozooplancton 
y los cefalópodos bentónicos y bentopelágicos. Los invertebrados bentónicos, el 
zooplancton, el detrito y el fitoplancton se identifican como grupos esenciales en la 
estructuración del ecosistema gracias a su biomasa elevada. En el mar Adriático se 
identifican como principales especies clave el micro- y mesozooplancton, el 
suprabentos, los mamíferos marinos y la anchoa. Los grupos de invertebrados 
bentónicos, el detrito y el fitoplancton también son importantes como especies 
abundantes estructuradoras del ecosistema.  
La cuantificación del efecto demersal (directo e indirecto) de todos los grupos 
funcionales sobre el hábitat demersal respecto al efecto total (εij,d/εij,t) es mayor en el 
mar Catalán (εij,d/εij,t = 0.46) que en el mar Adriático (εij,d/εij,t = 0.32). 
e) Espectros tróficos 
El espectro trófico de la biomasa (t·km-2) y la producción (t·km-2·año-1) se presenta en la 
Figura 7.14. El patrón obtenido tanto en términos de biomasa como en términos de 





producción es similar para los dos ecosistemas, indican una estructura común. Sin 
embargo, la biomasa de los TL ≈ II-III es mayor en el mar Adriático y la biomasa de 
los TL ≈ III-IV es ligeramente mayor en el mar Catalán (Figura 7.14a y b). Además se 
observa una mayor producción en el mar Adriático en términos generales, sobre todo 
alrededor de TL = II - III. Esto puede estar relacionado con los valores de biomasa 
mayores en esta franja de TL en el mar Adriático (Figura 7.14c). El cociente 
producción:biomasa muestran una mayor producción por unidad de biomasa en valores 
de TL ≈ II-III y valores de TL ≤  III en el mar Adriático.  
El espectro trófico aplicado a los datos de captura señala diferencias en la estrategia de 
pesca en los dos ecosistemas y en su intensidad. En el mar Catalán, la mayor parte de la 
captura se centra en TL = III y en menor medida en TL = 4 - 4.5 (Figura 7.14e y f).  En 
el mar Adriático, la mayor parte de la captura se distribuye alrededor de TL = III - IV, 
con un segundo pico de capturas distribuidas alrededor de TL = II. El descarte que se 
genera en ambas regiones muestra un espectro similar, aunque existe un desplazamiento 
hacia el TL II en el caso del mar Adriático (Figura 7.14g), básicamente compuesto por 
especies de invertebrados bentónicos. La captura por unidad de biomasa es elevada en el 
TL = III en ambos sistemas, pero mayor para el mar Catalán, mientras que la captura 
por unidad de biomasa es mayor en TL = 3.5-4.5 en el mar Adriático (Figura 7.14h).  
f) Indicadores mTLc, PPR, F/Z y GE 
Los valores de mTLc, %PPRa, %PPRb y GE se han presentado anteriormente (Figura 
7.4). En los dos sistemas los valores de mTLc son bajos, mostrando la captura de 
organismos de TL bajo por parte de las actividades pesqueras de ambas regiones, y los 
valores de PPR son elevados, siendo también elevados los valores de GE, aunque 
mayores en el mar Catalán.  
Los valores de la tasa de explotación (F/Z) (Figura 7.15) muestran semejanzas entre los 
dos ecosistemas explotados, en los que varias especies de peces demersales (como los 
salmonetes, los rapes y los peces planos) muestran cocientes elevados. Los cocientes 
también son elevados para varias especies pelágicas (por ejemplo, la sardina) en el caso 
del mar Catalán, y menores en el mar Adriático. Los tiburones demersales, las tortugas 
marinas y los delfines tienen cocientes de explotación mayores en el mar Adriático, lo 
que concuerda con los valores previos de EE.  
El impacto trófico mixto (MTI) por flota pesquera (Figura 7.16) muestra que las flotas 
de arrastre, tanto en el mar Catalán como en el mar Adriático, son las que tienen un 
impacto más amplio en el ecosistema y de mayor intensidad para algunos grupos 
funcionales (Figura 7.16a). En cuanto al ámbito pelágico, el arrastre pelágico en el mar 
Adriático es la flota con mayor impacto, seguida por el cerco (Figura 7.16b). La pesca 
de túnidos en ambas regiones muestra un MTI similar (Figura 7.16c). 
 
 





7.3.3. Comparación del mar Catalán en diversos períodos temporales 
a) Flujos tróficos e indicadores ecológicos de desarrollo, madurez y estabilidad  
En la Tabla 7.4 se presentan los índices de desarrollo, madurez y estabilidad, además de 
los resultados relacionados con los flujos tróficos para el sur del mar Catalán en 1978, 
1994, 2003 y para una situación de no pesca. Se observan valores mayores de TST, Pt, 
PPt, Qt, Rt y Bt, para el ecosistema del mar Catalán representativo de 1994, seguido por 
la situación de no pesca, el ecosistema en 1978 y el ecosistema en 2003. La suma total 
de flujos al detrito (FDt) y la proporción de flujos generados a partir del detrito (FDp), 
así como el cociente entre la biomasa total y la producción total (B/P) y B/T, indican 
que el modelo de 2003 estaría representando un estado del ecosistema en términos de 
desarrollo y madurez menor al de 1978 y en una situación de no pesca. El cociente 
Pp/R, Pp/B, R/B, el índice FCI y PL muestran también un desarrollo mayor del modelo 
de 1978 y el modelo representativo de una situación de no pesca respecto a 2003.  
Cabe destacar que tanto la producción neta del sistema, los valores de la ascendencia 
(A) y los valores del índice SOI van en dirección opuesta a lo que se ha descrito con 
anterioridad (Tabla 7.1). La PN es menor en el ecosistema fuertemente explotado (1994 
y 2003) y aumenta en el ecosistema con niveles menores de explotación (1978 y 
situación de no pesca). Los valores de la ascendencia mayor en el ecosistema sin pesca, 
seguido de 1978, 1994 y finalmente 2003. EL SOI muestra correctamente niveles 
mayores en 1978 respecto a 1994 y 2003, pero mayores a la situación de no pesca.  
En cuanto a las capturas, éstas son mayores en 1994, seguido por 1978 y 2003. Los 
valores de GE, %PPRa y %PPRb son menores en 1978, alcanzando el máximo en 1994 
y disminuyendo en 2003. Los valores de %PPRa y %PPRb son muy elevados en 1994 y 
2003. En paralelo, el mTLc aumenta desde 1978 a 2003.  
En relación con las TE, éstas son mayores en situaciones de explotación intensa (1994 y 
2003) y menores en 1978 y en la situación de no pesca (Figura 7.17a). Además, en la 
situación de no pesca el patrón general es la disminución de TE de un TL entero al 
siguiente, mientras que este patrón se modifica con la actividad pesquera hacia un 
aumento de la TE con los TL. Éste también se puede observar si se analizan las TE de la 
red trófica detritívora, y en menor medida también en las TE de la red trófica a partir de 
los productores primarios (Figura 7.17b y c).  
En la Figura 7.18 se muestran las representaciones de los flujos tróficos en forma de 
Lindeman Spine para el mar Catalán en varios períodos de tiempo. Las biomasas son 
mayores en el mar Catalán para los TL enteros I y II en 1994, seguido por la situación 
de no pesca y 1978. Los valores de biomasa para los TL ≥  III son mayores en la 
situación de no pesca, seguida por 1978 y 1994. En todos los casos, el modelo de 2003 
presenta los valores menores de biomasa por TL. El porcentaje de TST relacionado con 
cada TL es en todos los casos mayor en el TL = II, y seguido por el TL = I. En 1978, 
1994 y la situación de no pesca la proporción de TST relacionada con los productores 
primarios es menor a la del detrito. Sin embargo, en 2003 esta proporción es 





prácticamente igual. En términos de exportaciones, el TL III es el que presenta valores 
más elevados en todos los casos, con mayores valores en 1994, 1978 y 2003, 
respectivamente, señalando la explotación intensa de este TL desde 1978. En 1978 la 
exportación de TL II y TL IV es similar, pero es mayor para TL IV en 1994 y en 2003. 
Las exportaciones de detrito son mayores en 1978 y en la situación de no pesca respecto 
a 1994 y 2003, en concordancia con los resultados de FDt y FCI. 
b) Análisis de la biomasa, producción y consumo por grupo funcional 
Los valores de biomasa (t·km-2) y producción/biomasa por grupo funcional se presentan 
en la Tabla 2 – Anexo VI, y en la Tabla 6 – Anexo VI se muestran los cocientes de 
biomasa, producción y capturas en los diversos períodos temporales para el mar 
Catalán. El cociente de biomasa total/producción total (Bt/Pt) de los TL ≥  II es mayor 
en la situación de no pesca, seguida por 1978, 1994 y 2003. La captura/biomasa total 
(Ct/Bt) es mayor en el mar Catalán en 2003, seguido de 1994. En 2003 existe también 
una mayor captura de especies no comerciales en función de la captura total (Cnc/Ct). 
Los cocientes de la biomasa y producción de especies piscívoras con relación al total 
(Bpp/Bt, Ppp/Pt) muestran valores mayores para el mar Catalán en una situación de no 
pesca y en 1978. La captura de especies piscívoras en relación con la captura total 
(Cpp/Ct) es mayor en 1994 y 2003. La biomasa, producción y captura de especies de 
peces planctívoros en función al total (Bpl/Bt, Ppl/Pt, Cpl/Ct) muestra una mayor biomasa 
en 2003. Los valores mayores de producción se obtienen en una situación de no pesca, 
mientras que los valores de 1978 y 2003 son semejantes. La captura de peces 
planctívoros muestra una tendencia decreciente desde 1978 a 2003. La biomasa y 
producción total pelágica en función de la demersal (Bp/Bd, Pp/Pd,) muestra valores 
sustancialmente mayores en el mar Catalán en la situación de no pesca y en 1978 que en 
1994 y 2003. La captura pelágica en función de la demersal (Cp/Cd) también es menor 
en 2003 (Figura 2 – Anexo VI). 
El análisis de componentes principales (ACP) aplicado a los datos anteriores ha 
identificado tres componentes que explicarían el 100.00% de la varianza acumulada de 
los autovalores obtenidos. El primer componente lo definen los cocientes de capturas, 
ya que éstos son nulos en el caso de la situación sin pesca, y el segundo componente lo 
define la Bpl/Bt, mayor en 2003 que en el resto de casos (Figura 7.19a). Éstos dos 
componentes separan la situación de no pesca de la de pesca (1978, 1994 y 2003) y la 
situación de 2003 respecto a 1978 y 1994. El tercer componente está definido por la 
Cpp/Ct, mayor en 1994, y por la Cp/Cd y Bt/Pt, mayores en 1978 (Figura 7.19b). Si se 
excluyen del ACP los datos de capturas, se obtienen tres componentes que explicarían 
el 97.84% de la varianza acumulada de los autovalores obtenidos (Tabla 7 – Anexo VI). 
El primero se define con los valores elevados de todos los cocientes analizados, que son 
mayores en la situación de no pesca y en 1978, y el segundo componente se relaciona 
con los valores de Bpl/Bt, mayores para 1994 y 2003 (Figura 7.19c). El tercer 
componente se define con Bt/Pt, mayor en la situación de no pesca y en 1978 (Figura 
7.19d). 





El análisis del consumo total de la producción del ecosistema en 1978, 2003 y la 
situación de no pesca se presenta en la Figura 3 y Tabla 8 – Anexo VI. El zooplancton y 
los invertebrados bentónicos son los grupos funcionales que consumen mayor 
proporción de la producción total, además del detrito. La anchoa y la sardina muestran 
también una importancia relevante. En el caso de la situación de no pesca, el consumo 
del plancton gelatinoso es menor al 2%. El ACP (Figura 7.20) ha identificado dos 
componentes que explicarían el 100.00% de la varianza acumulada de los autovalores 
obtenidos. El primer componente lo definen el consumo de anchoa, zooplancton, 
plancton gelatinoso y detrito, mayor en el caso de 1978 y 1994, y el consumo de 
sardina, macrozooplancton e invertebrados, mayor en la situación de no pesca. El 
segundo está definido por el consumo de la sardina y otros grupos. Estos dos 
componentes separan la situación de no pesca por un lado, la situación de 2003 por otro, 
y las situaciones de 1978 y 1994 como similares en tercer lugar. 
Si se analiza el consumo de la producción de la fracción pescable (Figura 4 y Tabla 9 – 
Anexo VI), se puede observar que tanto en 1978, como en 1994 y 2003 la pesca 
consume la mayor porción de la producción, seguida por los cefalópodos 
bentopelágicos, los gádidos y los peces demersales varios (1). En 2003 los peces 
bentopelágicos, los invertebrados bentónicos y la merluza juvenil aumentan en 
importancia respecto al consumo de la producción pescable. Los mamíferos marinos y 
los salmonetes muestran una mayor importancia en 1978. En la situación de no pesca el 
consumo de la producción se diversifica aumentando, por ejemplo, la importancia de la 
merluza, los peces demersales varios (2), los salmonetes o los grandes peces pelágicos. 
El ACP (Figura 7.21) muestra dos componentes que explicarían el 94.68% de la 
varianza acumulada de los autovalores obtenidos. El primer componente lo definen 
positivamente el consumo de la merluza, los peces pelágicos de gran tamaño, los 
cefalópodos bentónicos y los peces demersales varios, mayores en el caso de la 
situación de no pesca, y negativamente el consumo de la pesquería y los cefalópodos 
bentopelágicos, mayores en la situación de 1978, 1994 y 2003. El segundo está definido 
por el consumo del jurel, los salmonetes, mayor en la situación de 1978 y 1994, y por el 
consumo de los peces bentopelágicos, los invertebrados bentónicos y peces demersales 
varios (1), mayor en 2003.  
c) Niveles tróficos y eficiencias ecotróficas  
El mTLco es mayor bajo una situación de no pesca, tanto a nivel global (mTLco = 
1.520) como si se excluye el TL = 1 (mTLco = 2.458), y menor en situaciones de 
explotación elevada (1994 y 2003) (1994: mTLco = 1.514 y 2.353; 2003: mTLco = 
1.364 y 2.371). Sin embargo, el mTLco es mayor en 1994 respecto a 1978 (1978: 
mTLco = 1.463 y 2.365). 
Las EE por grupo funcional son elevadas para la mayoría de grupos funcionales de 
todas las situaciones temporales (Figura 7.22) y muestran una presión por depredación y 
pesca elevadas. Sin embargo, las EE para las medusas, los invertebrados bentónicos y 
los salmonetes muestran valores bajos, y en una situación de no pesca los valores para 





la merluza adulta, los peces bentopelágicos, los peces de tamaño grande, las tortugas 
marinas y las aves marinas muestran valores muy bajos o nulos. Esto se debe al hecho 
de que no se han descrito depredadores naturales dentro del ecosistema o a que 
muestran una biomasa muy baja, como en el caso de los peces bentopelágicos. El 
fitoplancton, micro-, meso-, macrozooplancton y detrito son utilizados en ambos 
ecosistemas de forma elevada. 
d) Análisis mixto de impactos tróficos e identificación de especies clave 
En la comparación del impacto total predicho de cada grupo funcional en el resto del 
ecosistema mediante la suma absoluta ponderada de los impactos mixtos, ITij, (Figura 
7.23), se observan diferencias interesantes. El palangre y la merluza adulta son los 
grupos con mayor impacto negativo en 1978 y 2003, mientras que el arrastre y los peces 
pelágicos varios (1) lo son en 1994 seguidos también por el palangre (Figura 7.16). En 
contraposición, varios grupos de peces pelágicos de tamaño pequeño, fitoplancton, 
zooplancton y detrito muestran impactos positivos sobre el ecosistema en 1978, 1994 y 
2003. En la situación de no pesca son los peces demersales (2), la merluza adulta, los 
cefalópodos bentopelágicos y el rape los grupos con mayor impacto negativo en el 
ecosistema, y muestran impactos positivos la sardina y los mamíferos marinos, además 
del fitoplancton y zooplancton. Los peces bentopelágicos pasan de estar entre los grupos 
funcionales con un impacto positivo o bajo en el ecosistema a negativo en 2003, 
posiblemente por el aumento del consumo de la producción y la competencia 
establecida con otros peces pelágicos. 
Los efectos totales (εij) de un grupo funcional en relación con la biomasa relativa (Bi) 
de los diversos períodos temporales (Figura 7.24) muestran algunas similitudes entre 
períodos. Por ejemplo, el detrito, los invertebrados bentónicos, el fitoplancton y en 
menor medida el zooplancton son grupos funcionales esenciales en la estructuración del 
ecosistema gracias a su biomasa elevada. Sin embargo, en una situación de no pesca, los 
mamíferos marinos, la merluza adulta, la sardina, los peces pelágicos de gran tamaño, el 
macrozooplancton, el rape y la merluza juvenil se identifican como especies clave del 
ecosistema, con un efecto total elevado con relación a una biomasa relativamente baja. 
En 1978 las especies clave principales son la sardina, la merluza adulta y los peces 
pelágicos de gran tamaño, mientras que en 2003 las especies clave son la sardina, los 
peces pelágicos de gran tamaño y los peces bentopelágicos. La sardina se ha 
identificado como especie clave en todas las situaciones temporales analizadas, también 
en 1994, mientras que el papel clave de los mamíferos marinos o la merluza desaparece 
con el tiempo a favor de nuevas especies clave, como los peces bentopelágicos.  
La cuantificación del efecto demersal de todos los grupos funcionales respecto al efecto 
total (εij,d/εij,t) sobre el ecosistema es mayor bajo una situación de no pesca (εij,d/εij,t 
= 0.464) y disminuye en situaciones de explotación (1978: εij,d/εij,t = 0.380, 1994: 
εij,d/εij,t = 0.513, 2003: εij,d/εij,t = 0.412) . Sin embargo, los efectos sobre el hábitat 
demersal son mayores en 1994 y 2003 respecto a 1978. 
 





e) Espectros tróficos 
El patrón obtenido tanto en términos de espectro trófico de la biomasa (t·km-2) como en 
términos de producción (t·km-2·año-1) es similar en el tiempo (Figura 7.25a, b, c). Sin 
embargo, el espectro de biomasa es menor para 2003 y mayor en una situación de no 
pesca, en 1994 y en 1978, mostrando un máximo de biomasa en TL = II y TL = III 
(Figura 7.25a).  Tanto en la situación de no pesca como en 1978 se observa un tercer 
pico de biomasa alrededor de TL = IV. En el análisis de la biomasa excluyendo al 
zooplancton y los invertebrados bentónicos (Figura 7.25b) se observa también una 
disminución de biomasa en 2003 y 1994 respecto a 1978 y la situación de no pesca. En 
términos de producción, existe una mayor producción para TL 2 - 2.5 en 1994, seguida 
de 1978 y en menor medida de 2003 respecto a la situación de no pesca (Figura 7.25c). 
Sin embargo, la producción es mayor para la situación de no pesca y para 1978 en TL ≥  
2.5. El cociente producción/biomasa indica una mayor producción por unidad de 
biomasa en valores de TL ≈  2 - 3.5 para 1994 y 2003, aunque es mayor para la 
situación de no pesca en TL ≥  IV (Figura 7.25d). El espectro trófico aplicado a los 
datos de captura señala diferencias en la intensidad de pesca en función del tiempo, pero 
se puede observar un cambio de estrategia (Figura 7.25e, f, g). La mayor parte de la 
captura y también del descarte se centran en TL = III y en menor medida en TL = 4 - 
4.5. Sin embargo, la captura y el descarte son mayores en 1994 y 1978 respecto a 2003. 
Además, en 2003 se observa una captura por unidad de biomasa distinta al patrón 
observado en 1978 y 1994, en dónde el espectro trófico es más amplio y la captura por 
unidad de biomasa aumenta en TL II y TL IV y disminuye en TL III (Figura 7.29h).  
f) Indicadores mTLc, PPR, F/Z y GE 
Los valores de mTLc, %PPRa, %PPRb y GE del mar Catalán en diversos períodos 
temporales se han presentado anteriormente (Tabla 7.4). Tanto en 1978, 1994 como en 
2003, %PPR y GE son elevados, mostrando un impacto de la actividad pesquera 
notable. Sin embargo, estos dos disminuyen entre 1994 y 2003. Los valores de mTLc 
son bajos en todo el período estudiado, señalando la captura de organismos de TL bajo, 
y  aumentan de 1978 a 2003. 
La tasa de explotación (F/Z) (Figura 7.26) muestra un aumento entre 1978 y 2003 para 
numerosos grupos. Estos valores son muy elevados para varias especies demersales 
(p.ej., rape, merluza, tiburones demersales) y especies pelágicas (p.ej.,  sardina y peces 
pelágicos varios) en 1994 y/o 2003.  
El impacto trófico mixto (MTI) por flota pesquera (Figura 7.27) muestra también un 
aumento del impacto de las flotas pesqueras desde 1978 a 2003, sobre todo en el caso 
del arrastre y el palangre. El desarrollo del cerco tiene un impacto similar en función del 
tiempo, mientras que el curricán muestra un mayor impacto en 1994.   
 
 





7.3.4. Comparación del mar Catalán y varios ecosistemas de afloramiento  
a) Principales flujos tróficos  
En la Figura 5 y Tabla 10 – Anexo VI se presenta la comparación de las biomasas (t·km-
2, excluyendo el detrito y el detrito y el plancton) y los flujos tróficos (t·km-2·año-1) en 
términos de producción primaria, producción (excluyendo el plancton), consumo 
(excluyendo el plancton) y capturas totales. El plancton ha sido excluido de la 
comparación porque está constituido de grupos cuya cuantificación implica un mayor 
error. En términos de biomasas totales, el sur del mar Catalán presenta los valores más 
bajos, seguido por el afloramiento de Sudáfrica y el de Perú. El afloramiento de 
Namibia presenta los valores mayores de biomasas totales (básicamente por la biomasa 
elevada en TL = II). El mar Catalán presenta también valores menores de producción 
primaria, producción secundaria total y consumo total, que reflejan una menor 
dimensión del ecosistema mediterráneo en términos de flujos tróficos por unidad de 
superficie en comparación con las zonas de afloramiento. El mar Catalán muestra el 
tercer valor más elevado en términos de capturas, mayor que en los casos del el 
afloramiento de Sudáfrica y Namibia. El ACP (Figura 7.28) ha identificado tres factores 
que explicarían el 99.65% de la varianza acumulada de los autovalores obtenidos. El 
primer componente lo definen las biomasas, producción y consumo y separan al el 
afloramiento de Namibia del resto de casos. El segundo componente lo definen la 
producción primaria y la captura (Figura 7.28a) y separan los afloramientos de Peru y 
Chile (con grandes capturas y mayor producción primaria) de los de Sudáfria, Namibia 
y el mar Catalán. El tercer componente lo define principalmente la captura (Figura 
7.28b) y muestra la misma separación que con el segundo componente. 
b) Análisis de la biomasa, producción y consumo por grupo funcional 
El análisis de la biomasa por TL discreto (Figura 7.29) muestra también valores 
menores para el mar Catalán y las biomasas del TL = II son mayores al TL I, como se 
observa en los afloramientos de Namibia y Perú. 
La comparación de varios cocientes de biomasa, producción y capturas se presenta en la 
Figura 6 y Tabla 11 – Anexo VI. El cociente de biomasa de las especies de peces 
planctívoros respecto a las especies piscívoras (Bpl/Bpp,) y las especies de pequeños 
pelágicos respecto a los grandes peces pelágicos (Bppel/Bgpel) es bajo en el mar Catalán, 
como en el afloramiento de Chile y de Namibia. Sin embargo, la biomasa de las 
especies planctívoras respecto al total de consumidores (Bpl/Bt) es mayor en el mar 
Catalán que en el afloramiento de Perú y de Namibia, pero menor al afloramiento de 
Sudáfrica y de Chile. En cuanto a la producción, el cociente de las especies de peces 
planctívoros respecto a las especies piscívoras (Ppl/Ppp) muestra una producción baja en 
el mar Catalán y en los afloramientos de Namibia, Sudáfrica y Chile en relación con la 
producción registrada en el afloramiento del Perú. Sin embargo, los valores del mar 
Catalán son mayores a los del ecosistema de Namibia y similares a los obtenidos en el 
afloramiento de Chile. El cociente de la producción de las especies de pequeños 
pelágicos respecto a los grandes peces pelágicos (Pppel/Pgpel) muestra valores bajos para 





el mar Catalán, pero mayores a los obtenidos en los afloramientos de Namibia y de 
Chile. La producción de las especies planctívoras respecto al total de consumidores en 
el mar Catalán es mayor a los valores obtenidos en los ecosistemas de Sudáfrica y 
Namibia, pero menores a los de los afloramientos de Chile y Perú (Ppl/Pt). Si se 
observan las capturas (Cpl/Cpp, Cppel/Cgpel, Cpl/Ct), éstas son de mayor importancia en el 
afloramiento de Perú y el mar Catalán. En el ecosistema de Namibia la captura de 
especies planctívoras, y en concreto de pequeños pelágicos, es nula después del colapso 
sufrido por esta pesquería (Heymans et al., 2004; Roux y Shannon, 2004). 
El ACP (Figura 7.30) ha identificado tres factores que explicarían el 97.47% de la 
varianza acumulada de los autovalores obtenidos. El primer componente lo definen de 
forma positiva todas las variables incluidas menos la biomasa de especies planctívoras 
respecto al total de consumidores (Bpt/Bt), que contribuye de forma negativa. El 
segundo componente lo definen la Bpt/Bt y la captura Cpt/Ct (Figura 7.30a). Ambos 
factores separan el afloramiento de Perú del resto de ecosistemas por los valores 
elevados de Bpl/Bpp, Ppl/Ppp, Cpl/Cpp, Bppel/Bgpel, Pppel/Papel y Cppel/Cgpel y del afloramiento 
de Namibia por los valores nulos de capturas. El tercer componente lo define 
principalmente la Pppel/Papel, Cppel/Cgpel y Bpl/Bt (Figura 7.30b) y muestran la separación 
del afloramiento de Sudáfrica respecto al resto de ecosistemas. 
En la Figura 7 y Tabla 12 – Anexo VI se muestran los resultados del consumo de la 
producción total de cada ecosistema excluyendo el zooplancton y los invertebrados 
bentónicos. El mayor consumo de la producción es de los pequeños peces pelágicos en 
todos los ecosistemas. Los peces demersales muestran un consumo elevado en el mar 
Catalán, similar al obtenido en el afloramiento de Sudáfrica, en contraposición con 
valores menores en los ecosistemas de Chile, Perú y Namibia. El consumo del jurel en 
el mar Catalán es similar al obtenido en los ecosistemas de Sudáfrica y Namibia. Existe, 
así mismo, un consumo elevado de producción por parte del plancton gelatinoso en el 
ecosistema de Namibia, y en menor extensión en el mar Catalán, en contraposición con 
el resto de ecosistemas. El ACP (Figura 7.31) ha identificado tres factores que 
explicarían el 95.60% de la varianza acumulada de los autovalores obtenidos. El primer 
componente lo definen el consumo de mamíferos y tortugas marinas y de los peces 
demersales varios, mayor en el afloramiento de Sudáfrica, Namibia y el mar Catalán 
que en los afloramientos de Chile y Perú, y el consumo de peces apicales y el jurel, 
mayor en los ecosistemas de Perú y Chile. El segundo componente lo definen el 
consumo de los peces pelágicos de tamaño pequeño, mayor en el mar Catalán y el 
afloramiento del Perú, y el consumo de los cefalópodos, peces bentopelágicos y 
plancton gelatinoso, mayor en los afloramientos de Namibia, Sudáfrica y Chile (Figura 
7.31a). El tercer componente lo define principalmente el consumo del plancton 
gelatinoso, muy elevado en el afloramiento de Namibia, seguida por el mar Catalán y el 
afloramiento de Perú, y el consumo de las aves marinas, mayor en los ecosistemas de 
Chile, Perú y Sudáfrica (Figura 7.31b). 





Si se observa el consumo de la producción de los pequeños peces pelágicos (Figura 8 y 
Tabla 13 – Anexo VI), se observa que la pesquería es el grupo con mayor consumo de 
esta producción en el mar Catalán, siendo también importante en los afloramientos de 
Chile y Perú. Su importancia es menor en el ecosistema de Sudáfrica y nula en Namibia, 
dónde la pesquería de los pequeños pelágicos colapsó en la década de 1990. Los 
cefalópodos, los depredadores apicales y otros peces demersales juegan un rol 
importante en la zona mediterránea, mientras que los cefalópodos son también 
importantes en los ecosistemas de Sudáfrica y Namibia. Los mamíferos marinos y las 
aves muestran un impacto bajo en el consumo de la producción de los pequeños 
pelágicos tanto en el mar Catalán como en el afloramiento de Perú. El ACP (Figura 
7.32) proporciona tres factores que explicarían el 83.34% de la varianza acumulada de 
los autovalores obtenidos. El primer componente lo definen el consumo de la pesquería, 
mayor en el afloramiento de Perú y el mar Catalán, y el consumo de mamíferos, 
tortugas y peces apicales, mayor en los ecosistemas de Sudáfrica, Namibia y Chile. El 
segundo componente lo definen el consumo de los cefalópodos y varios peces 
demersales, mayor en el mar Catalán y el afloramiento de Sudáfrica, y el consumo de la 
merluza, aves marinas y jurel, mayor en los ecosistemas de Chile, Perú y Namibia 
(Figura 7.32a). El tercer componente lo define principalmente el consumo de las aves 
marinas, mayor en los afloramientos de Chile y Sudáfrica (Figura 7.32b). 
c) Información trófica y niveles tróficos  
En la Tabla 7.5 se recoge de forma cualitativa la información trófica de varias especies 
comerciales importantes en cada ecosistema y se incluyen los valores de TL. La 
principal presa de la anchoa en el mar Catalán es el mesozooplancton (Tudela y 
Palomera, 1997), siendo más similar al comportamiento trófico de la anchoa del cabo en 
Sudáfrica y en menor extensión en el ecosistema de Namibia que al comportamiento de 
la anchoa en los afloramientos de Perú y Chile, que se alimenta principalmente de 
fitoplancton. Esto se ve reflejado en los resultados del TL de la anchoa, que son 
mayores en el mar Mediterráneo y en los afloramientos de Sudáfrica y Namibia. La 
sardina del mar Mediterráneo se alimenta básicamente de micro- y mesozooplancton y 
fitoplancton (Demirhindi, 1961; Bell y Harmelin-Vivien, 1983; Stergiou y Karpouzi, 
2002), siendo esto similar a lo observado en los afloramientos de Sudáfrica y Perú para 
la sardina S. sagax y la sardina angoleña E. whiteheadi en Sudáfrica, mientras que la 
sardina S. sagax en el afloramiento de Namibia y la sardina araucana S. bentincki en 
Chile son mayormente dependientes del fitoplancton (Tabla 7.5). Así, los valores de TL 
para la sardina son mayores en el mar Catalán y los ecosistemas de Sudáfrica y Perú.  
La merluza del mar Catalán muestra mayores similitudes en su alimentación con la 
merluza de los afloramientos de Namibia y de Chile, aunque la merluza europea 
presenta un menor canibalismo (Bozzano et al., 1997; Bozzano et al., 2004) (Tabla 7.5). 
Además, el comportamiento trófico de los juveniles de merluza en el mar Catalán es 
diferente al observado en zonas de afloramiento, con similitudes con la merluza chilena, 
ya que sus principales presas son el macrobentos y los peces bentopelágicos, mientras 





que en el resto de zonas la merluza juvenil se alimenta principalmente de zooplancton y 
pequeños peces pelágicos. Así, los juveniles de merluza en los sistemas de afloramiento 
se alimentan básicamente de especies pelágicas y muestran un canibalismo alto (Payne 
et al., 1987; Punt y Leslie, 1995). En el mar Catalán, los juveniles de merluza 
protagonizan migraciones nocturnas en las que se alimentan de peces bentopelágicos, 
mientras que durante el día se encuentran cercanos al fondo alimentándose de 
macrobentos y pequeños peces demersales (Larrañeta, 1970; Bozzano et al., 2005). Los 
juveniles de merluza del cabo (Merluccius capensis) se sitúan en la zona pelágica 
durante todo el día para evitar el canibalismo de los individuos mayores (Pillar et al., 
1995; Huse et al., 1998). Sin embargo, las migraciones protagonizadas por la merluza 
juvenil en el mar Mediterráneo no parecen justificarse por el canibalismo de esta 
especie, sino más bien por la presencia de otros depredadores potenciales en el fondo o 
por la disponibilidad de presas (Bozzano et al., 2005). Estas diferencias de alimentación 
se ven reflejadas en el TL de la merluza, ya que en el mar Catalán es bajo y similar al de 
M. gayi del ecosistema de Perú y de Chile, y menor al de M. capensis y M. paradoxus 
del afloramiento de Namibia y de Sudáfrica. 
El jurel presenta el menor TL en el sur del mar Catalán, seguido por Namibia y Perú 
(Tabla 7.5). Esto responde a las diferencias encontradas en la dieta del jurel, que en el 
mar Mediterráneo muestran una mayor preferencia por el mesozooplankton y el 
macrobentos (Ben Salem, 1988; Stergiou y Karpouzi, 2002), también observada en 
menor medida en el afloramiento de Namibia (Moloney y Jarre, 2003), mientras que en 
el resto de los ecosistemas el jurel se alimenta principalmente de macrozooplancton 
(Moloney y Jarre, 2003).  
El mTLco excluyendo TL = 1 es menor en el mar Catalán (mTLco = 2.40), seguido por 
el ecosistema de Namibia (mTLco = 2.52), de Sudáfrica y de Perú (mTLco = 2.69 y 
2.70, respectivamente) y de Chile (mTLco = 3.08).  
d) Espectros tróficos 
El espectro trófico de biomasas en el mar Catalán es el menor de todos los ecosistemas 
comparados (Figura 7.33a), como se muestra también en la Figura 7.29. Éste es similar 
al obtenido en los afloramientos de Chile, Namibia y Sudáfrica, aunque desplazado 
hacia TL menores y con menor importancia en TL altos. Si se compara el espectro 
trófico de las capturas, se puede observar una mayor similitud entre el obtenido en el 
mar Catalán con los ecosistemas de Sudáfrica y Namibia, donde las diferencias 
observadas están en relación con el TL de los grupos capturados, mayores en Sudáfrica 
y Namibia que en el mar Mediterráneo (Figura 7.33b). A su vez, el espectro trófico de 
capturas/biomasa muestra un valor mucho mayor para el mar Catalán (Figura 7.33c), 
sobre todo en TL = 3 – 3.5. 
e) Indicadores mTLc, PPR, F/Z y GE 
Los valores de mTLc para cada ecosistema están en concordancia con la información 
trófica analizada de las principales especies comerciales (Tabla 7.5) (Chile: mTLc = 





2.98, Perú: mTLc = 2.91; Sudáfrica: mTLc = 3.74; Namibia: mTLc = 3.71; mar 
Catalán: mTLc = 3.15). 
La PPR teniendo en cuenta todos los TL = I se presenta en la Figura 7.34. En términos 
de flujos totales (t·km-2·año-1), la PPR del mar Catalán es la menor, siendo mayor en los 
afloramientos de Chile y Perú que en los de Sudáfrica y Namibia. Esto también 
concuerda con las dimensiones menores del mar Mediterráneo en relación con los flujos 
tróficos. Sin embargo, la PPR en relación con la producción primaria de cada 
ecosistema (%PPRa) es mucho mayor en el mar Mediterráneo, seguido por el 
ecosistema de Perú, Namibia, Chile y Sudáfrica.  
Los valores de F/Z para la merluza adulta, la merluza juvenil y la sardina son mayores 
en el mar Catalán, siendo el valor de F/Z para la anchoa elevado (Figura 7.35). En 
general, los valores son elevados para el mar Catalán, seguido por Perú, Chile y 
Sudáfrica, mientras que los valores son bajos o nulos en el caso de Namibia por el 
colapso de las pesquerías (Heymans et al., 2004; Roux y Shannon, 2004).  
7.3.5. Comparación del mar Adriático y la reserva marina de Miramare 
a) Flujos tróficos e indicadores ecológicos de desarrollo, madurez y estabilidad  
En la Figura 7.36 se presenta la comparación de los índices de desarrollo, madurez y 
estabilidad, además de los resultados de flujos tróficos (t·km-2·año-1). Las TST, PPt, Pt y 
PN, Et, Rt y Bt son mayores en la reserva de Miramare, mientras que Qt es mayor en el 
mar Adriático. En relación con el flujo al detrito, se observa una mayor generación de 
detrito total (FDt) en la reserva marina, aunque ambos ecosistemas presentan una 
proporción similar de flujos generados a partir de este detrito (FDp) y el reciclaje de 
materia y energía (FCI y PCI) es mayor en la zona explotada. El mar Adriático presenta 
también un mayor valor del índice RO, R/B, y B/P, mientras que la reserva marina 
presenta valores mayores para Pp/B y Pp/R. TE es mayor en el mar Adriático que en 
Miramare. El índice SOI y B/TST son semejantes.  
Las TE son mayores para todos los TL enteros en el mar Adriático, con excepción del 
TL III que es similar en ambos ecosistemas (Figura 7.37a). En la reserva marina de 
Miramare se observa una disminución paulatina de la TE de TL II a TL V, mientras que 
en el mar Adriático se observa una disminución de TE de TL II a TL III y luego un 
aumento para valores superiores. Este patrón se observa también si se analizan los 
valores de TE asociados a la cadena trófica de los productores primarios (Figura 7.37b). 
Sin embargo, el análisis de los valores de TE relacionados con la red trófica del detrito 
señala un valor menor para el mar Adriático en TL II, mostrando una mayor limitación 
de la energía en este TL en la reserva de Miramare, mientras que los valores asociados a 
TL mayores son superiores en el mar Adriático.  
En la Figura 7.38 se muestra la representación de los flujos tróficos en forma de 
Lindeman Spine para el mar Adriático y la reserva marina de Miramare. Las biomasas 
por TL entero son mayores en el mar Adriático para el TL = II, mientras que las 
biomasas de TL I (productores primarios) y de TL III son mayores en la reserva. Los 





valores del detrito en términos de biomasa son similares porque en ambos casos el valor 
inicial del modelo ha sido el mismo. Sin embargo, el valor de las exportaciones de 
detrito es mucho mayor en la reserva marina. Así, las TST son mayores en TL I para la 
reserva marina, mientras que son mayores para el TL II en el mar Adriático, ya que los 
invertebrados bentónicos muestran una mayor biomasa y producción en esta área. 
b) Análisis de la biomasa, producción y consumo por grupo funcional 
En ambas áreas la mayor biomasa (t·km-2) pertenece a la producción primaria, los 
invertebrados bentónicos y los peces pelágicos de tamaño pequeño y mediano (Figura 
7.39a). La reserva marina tiene una mayor biomasa de peces bentopelágicos 
(compuestos principalmente por Chromis chromis y Atherina spp., Libralato et al., 
2005a), de peces demersales (piscívoros y no piscívoros) y de aves marinas. En 
contraposición, en el mar Adriático existe mayor biomasa de cefalópodos, depredadores 
apicales, suprabentos y zooplancton. 
Si se compara la producción (t·km-2·año-1) de los grupos funcionales de ambos modelos 
(Figura 7.39b), se observa que la producción primaria, zooplancton, plancton gelatinoso 
e invertebrados son los grupos con mayor producción en ambas zonas. La producción 
de los productores primarios es mayor en la reserva de Miramare y la producción del 
zooplancton e invertebrados bentónicos es mayor en la zona explotada, como en el caso 
del suprabentos, los decápodos y cefalópodos y los depredadores apicales. La 
producción de peces demersales piscívoros y no piscívoros es mayor en la reserva 
marina. Estos resultados son similares a los observados si se analiza el consumo (t·km-
2·año-1) de los grupos funcionales (Figura 7.39c). 
La biomasa total/producción total (Bt/Pt) de los TL ≥  II es mayor en Miramare (Figura 
7.40a). La biomasa demersal respecto a la biomasa pelágica total (Bd/Bp) es mayor en el 
mar Adriático (Figura 7.40b). Sin embargo, la biomasa de peces respecto a la biomasa 
total y su producción (Bp/Bt y Pp/Pt) es mayor en la reserva marina (Figura 7.40c), como 
también lo es la biomasa y producción de especies piscívoras respecto al total (Bpp/Bt y 
Ppp/Pt) y la biomasa de especies planctívoras respecto al total (Bpl/Bt y Ppl/Pt) (Figura 
7.40g-j). En contraposición, la biomasa y producción de invertebrados (Binv/Bt) (Figura 
7.40e-f) es mayor en el mar Adriático. 
En relación con el análisis del consumo total de la producción del ecosistema en ambos 
casos, el detrito (al cual se dirigen los organismos muertos y el desecho de los grupos 
funcionales) es el grupo dominante, seguido por el zooplancton y en el caso de la 
reserva marina de Miramare por el plancton gelatinoso y los invertebrados, y viceversa 
en el mar Adriático (Figura 7.41). Si se analiza el consumo de la producción de la 
fracción pescable (Figura 7.42), se puede observar como en el mar Adriático, a parte de 
la actividad pesquera, los grupos con mayor consumo son los invertebrados 
(cefalópodos y decápodos) (35%) y los peces demersales y pelágicos (40%). En la 
reserva marina la producción pescable es consumida principalmente por peces y aves 
marinas, lo que coincide con una mayor biomasa y producción de estos grupos.  





c) Niveles tróficos y eficiencias ecotróficas  
Los TL obtenidos en cada ecosistema son en general similares, aunque existen 
diferencias para algunos grupos funcionales (Figura 7.43a). El plancton gelatinoso, los 
decápodos y los peces demersales no piscívoros muestran un mayor TL en el mar 
Adriático.   
El mTLco es mayor en el mar Adriático (mTLco = 1.38) respecto a Miramare (mTLco 
= 1.20) si se consideran todos los flujos tróficos y esto se debe básicamente a la mayor 
importancia de productores primarios bentónicos en la reserva marina. Sin embargo, si 
se excluyen los TL = I, el mTLco es mayor en Miramare (mTLco = 2.28) que en la zona 
explotada (mTLco = 2.12).  
Las EE por grupo funcional son mayores en el mar Adriático que en la reserva marina 
para varios grupos funcionales (Figura 7.43b), como es el caso de los peces pelágicos de 
pequeño y mediano tamaño, los peces demersales no piscívoros, los peces demersales 
piscívoros y los cefalópodos. El detrito y el fitoplancton se encuentran mayormente 
aprovechados en el mar Adriático. Además, existen grupos funcionales cuya EE es 
elevada en los dos sistemas, como es el caso de los peces bentopelágicos, los decápodos 
y el zooplancton. En contraposición, los invertebrados muestran valores mayores de EE 
en la reserva marina. El plancton gelatinoso, los depredadores apicales y las aves 
marinas muestran valores bajos en ambos sistemas, mientras que las tortugas marinas 
presentan valores mayores de EE en el mar Adriático. Si se excluye la actividad 
pesquera del modelo del mar Adriático (Figura 7.43b, rombos), los cefalópodos, los 
peces pelágicos de mediano y pequeño tamaño y los peces demersales no piscívoros y 
piscívoros muestran valores de mayor similitud entre ambos sistemas, indicando los 
efectos de la actividad pesquera en el mar Adriático y mostrando similitudes entre las 
mortalidades por depredación en ambos ecosistemas. 
d) Análisis mixto de impactos tróficos e identificación de especies clave 
El impacto total predicho de cada grupo funcional en el resto del ecosistema (Figura 
7.44a y b) muestra que las flotas pesqueras (arrastre bentónico y pelágico), los 
cefalópodos, el plancton gelatinoso y los depredadores apicales y peces demersales 
piscívoros tienen los efectos negativos mayores en el ecosistema del mar Adriático. Los 
peces demersales no piscívoros y los peces demersales piscívoros, los depredadores 
apicales y los poliquetos tienen un impacto negativo mayor en la reserva marina. En 
contraposición, el detrito, los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio, el 
fitoplancton y los decápodos muestran impactos generales positivos en ambos 
ecosistemas, mientras que los invertebrados bentónicos tienen un impacto positivo 
elevado sobre la reserva marina, y su impacto es ligeramente negativo sobre la cadena 
trófica del mar Adriático.  
El efecto total (εij) de un grupo funcional en relación con su biomasa relativa (Bi) 
(Figura 7.45) permite identificar al detrito como grupo funcional de importancia 
estructural en ambos sistemas, mientras que la producción primaria es también 





importante por su abundancia en la reserva marina y los invertebrados bentónicos lo son 
en el mar Adriático. Además, en la reserva marina se identifican como especies clave 
los peces demersales no piscívoros, y en menor medida los depredadores apicales, los 
invertebrados bentónicos y las aves marinas, en contraposición con los peces pelágicos 
de tamaño pequeño y medio, el zooplancton y los decápodos identificados como 
especies clave en el mar Adriático.  
La cuantificación del efecto demersal de todos los grupos funcionales respecto al efecto 
total (εij,d/εij,t) sobre el ecosistema muestra un efecto demersal mayor en la reserva 
marina (εij,d/εij,t = 0.52) que en la zona explotada (εij,d/εij,t = 0.31). 
e) Espectros tróficos 
Con el espectro trófico de la biomasa (t·km-2) se puede observar que el mar Adriático 
presenta valores mayores en TL ≈  II, mientras que los valores de biomasa alrededor de 
TL 2.5 son mayores en la reserva marina, en concordancia con el resultado de las 
biomasas de invertebrados y peces (Figura 7.46a). Si se excluyen el plancton y los 
invertebrados bentónicos del espectro trófico, se ve como la biomasa en Miramare es 
mayor que en el mar Adriático prácticamente en todo el rango de TL. En 
contraposición, el espectro trófico de la producción (t·km-2·año-1) muestra claramente 
como la producción de la zona explotada del mar Adriático es mayor a la producción en 
Miramare para TL II - III, siendo mayor en Miramare a partir de TL III por la 
importancia mayor de los peces en la zona protegida (Figura 7.46c y d). 
7.4. Discusión    
7.4.1. Análisis previo de indicadores ecológicos 
El análisis factorial de correspondencias (AFC) y los análisis jerárquicos han señalando 
que la mayoría de los indicadores ecológicos escogidos de desarrollo, madurez y 
estabilidad relacionados con las teorías de desarrollo ecosistémico de Odum (1969), los 
índices de información de Ulanowicz (1986) y de análisis de redes tróficas y reciclaje de 
materia y energía (Finn, 1976) son sensibles a un aumento de la actividad pesquera. Sin 
embargo, el análisis también muestra que estos índices están relacionados a su vez con 
el tipo de ecosistema y con la región climática donde se encuentran los ecosistemas. Por 
consiguiente, las comparaciones entre ecosistemas diversos deben realizarse con cautela 
teniendo en cuenta las zonas climáticas y tipologías de ecosistemas. Resultados 
semejantes se han puesto de relieve parcialmente en trabajos anteriores en ecosistemas 
de afloramiento (Christensen, 1995b; Jarre-Teichmann, 1998; Jarre-Teichmann y 
Christensen, 1998; Christensen, 2000). 
7.4.2. Comparación del mar Catalán y el mar Adriático  
Los resultados de esta comparación ponen de manifiesto similitudes en la estructura y 
funcionamiento de estos dos ecosistemas. No obstante, los resultados muestran también 
diferencias importantes y algunos de ellos pueden atribuirse a un mayor tamaño del mar 
Adriático en término de flujos tróficos, posiblemente relacionado con una mayor 





producción primaria y una mayor generación de detrito en comparación con el mar 
Catalán (Bosc et al., 2004). Esto concuerda con valores mayores de la eficiencia de 
transferencia de energía (TE) del mar Catalán, ya que el ecosistema se encuentra más 
limitado en términos de energía. El mar Adriático se encuentra más limitado por los 
productores primarios que por el detrito.  
Los resultados reflejan también diferencias morfológicas entre los dos ecosistemas, 
siendo el mar Catalán de carácter más abierto y de mayor profundidad, con una mayor 
proporción de hábitat pelágico (Bas, 2002). El mar Adriático muestra mayor abundancia 
de grupos funcionales típicos de plataforma continental, como el suprabentos y los 
crustáceos decápodos, mientras que en el mar Catalán muestran mayor abundancia los 
peces de mayor profundidad, como los gadiformes.  
El nivel trófico medio de la comunidad (mTLco) es mayor en el mar Catalán debido a la 
mayor importancia del TL III en este ecosistema y a la mayor importancia de TL II y el 
detrito en el mar Adriático. Sin embargo, el TL de numerosos grupos funcionales es 
mayor en el mar Adriático. En el caso de las aves marinas y las tortugas marinas esto se 
debe a que presentan un mayor consumo de descartes en el mar Catalán que se 
contabilizan con un TL = 1, por lo que el TL de estos grupos se ve subestimado.  
En ambos ecosistemas se identifican grupos similares (p.ej., invertebrados bentónicos o 
zooplancton) con una importancia elevada como grupos estructuradores del ecosistema 
sensu Piraino et al. (2002). Sin embargo, se han identificado diferencias en los 
grupos/especies clave, cuya biomasa es baja en el ecosistema pero cuyo impacto total es 
elevado (Power et al. 1996). En el mar Catalán, la sardina es una especie clave y esto 
concuerda con los resultados del Capítulo V en los que se ha descrito un control trófico 
de tipo wasp-waist para esta especie En el mar Adriático, una especie especies clave es 
la anchoa. Así, la anchoa en el mar Adriático podría estar también relacionada con una 
situación de control trófico de tipo wasp-waist, aunque hay que calibrar el modelo para 
comprobar esta hipótesis. 
En ambos casos una especie de pez pelágico de tamaño pequeño, el zooplancton y 
depredadores apicales son grupos clave. Estos resultados coinciden con los predichos 
para varios ecosistemas marinos, dónde los mamíferos marinos y peces pelágicos de 
gran tamaño han sido identificados como especies clave (Libralato et al., 2005b). En 
zonas costeras y de menor profundidad, el zooplancton se ha identificado también como 
grupo clave (Libralato et al., 2005b). Además, la identificación de la anchoa y la sardina 
como especies clave en el mar Adriático y mar Catalán concuerda con los resultados de 
otros ecosistemas (Cury et al., 2000) y es esencial en el contexto de la actual estrategia 
de explotación de ambos ecosistemas (Bas, 2002). Su alteración por la pesca o por 
factores ambientales puede conllevar cambios importantes en la estructura y 
funcionamiento de estos ecosistemas, como se ha descrito en el mar Catalán en relación 
con la sardina (Capítulo V), ya que el control de tipo wasp-waist está asociado con 
grandes perturbaciones en el ecosistema cuando este se ve alterado por motivos 
ambientales o por la pesca (Shannon et al., 2000; Rice, 2001). 





Los resultados de la comparación, en concordancia con los resultados del AFC del 
análisis previo, muestran también que el ecosistema del sur del mar Catalán se 
encuentra sujeto a niveles de explotación mayores que el mar Adriático. Sin embargo, 
los niveles de explotación son también elevados en el mar Adriático. Las diferencias 
que se encuentran radican básicamente en el hecho de que la actividad pesquera del mar 
Adriático se basa más en organismos demersales de TL bajos, mientras que la captura 
del mar Catalán lo hace más en organismos pelágicos.  
En ambos ecosistemas se observa que existe una cantidad de energía acumulada en 
forma de detrito muy importante. Estas características se han descrito anteriormente en 
ecosistemas alterados por la actividad pesquera, como en la laguna de Venecia 
(Libralato et al., 2002) o ecosistemas de afloramiento (Walsh, 1981).  
Las EE son en general mayores en el mar Catalán, ya que muestra mayores niveles de 
explotación y menores valores de producción primaria. Sin embargo, las EE de varios 
grupos de  vertebrados no ícticos (mamíferos marinos y tortugas marinas) son mayores 
en el mar Adriático por la captura accidental de estas especies en el área, mientras que 
en el mar Catalán el impacto mayor se localiza en las aves marinas por la existencia del 
palangre.  
El espectro trófico de la captura muestra diferencias en la estrategia de explotación de 
ambos ecosistemas, aunque la explotación es no selectiva, ya que la estrategia de pesca 
se centra en los TL con mayor abundancia. En el mar Catalán, la estrategia de pesca de 
centra en el TL = III, que corresponde básicamente a los peces pelágicos de tamaño 
pequeño. En el mar Adriático la captura es mayor en TL = II, ya que la importancia de 
los invertebrados es mayor.  
El patrón de las transferencias de eficiencia de energía por TL entero de ambos 
ecosistemas no muestra una disminución paulatina con un aumento de los TL enteros, 
tal y como se ha descrito en la teoría ecológica (Lindeman, 1942; Stayer, 1991; Lalli y 
Parsons, 1993). Esto puede deberse a los efectos de la pesca elevada en ambas regiones, 
que se hace más visible en los TL enteros elevados (>III). Si se elimina  la pesca en 
ambos modelos, los valores de TE por TL entero que se obtienen muestran una 
disminución de TE con un aumento de los TL enteros (Figura 7.5c). Esto confirma que 
las anomalías registradas en los valores de TE de los modelos explotados del mar 
Catalán y del mar Adriático son debidas a la actividad pesquera, que sustrae una porción 
de energía del ecosistema provocando que la energía restante se canalice de forma más 
eficiente en los TL superiores (Lalli and Parsons, 1993). 
7.4.3. Comparación del mar Catalán en diversos períodos temporales  
Los resultados señalan el impacto creciente de la pesca sobre el ecosistema desde 1978 
hasta 2003.  
Los valores de TE por TL entero muestran también los efectos de la pesca desde 1978 a 
2003. Estos resultados señalan, como en el caso anterior, una tendencia de las TE a 
aumentar con TL enteros, en contraposición con la teoría ecológica. Resultados 





similares se han descrito en la laguna de Venecia entre 1988 y 1998 (Libralato et al., 
2004). Por el contrario, si se excluyen los efectos directos de la pesca en los ecosistemas 
explotados, se obtienen en general valores de TE decrecientes para valores crecientes de 
TL entero (Figura 7.18d). 
En 1978 el ecosistema del sur del mar Catalán soportaba niveles de explotación elevada, 
explotación que alcanza su máximo en 1994. Las flotas pesqueras de arrastre y palangre 
muestran efectos negativos importantes sobre el ecosistema desde 1978 y muestran 
también la explotación intensa del sur del mar Catalán ya a finales de la década de 1970, 
en concordancia con la información disponible (Bas et al., 1955; Margalef, 1985; Bas et 
al., 2003). 
Además, entre 1978 y 2003 parecen producirse cambios en la estructura y el 
funcionamiento del ecosistema, en dónde la biomasa y la captura disminuyen 
notablemente en el hábitat pelágico. Sin embargo, los resultados muestran también 
valores mayores de flujos tróficos y biomasas para 1994 respecto a los otros tres 
modelos. Esto es debido al proceso de parametrización del modelo de 1978, que se ha 
basado en el modelo de 1994 por la escasez de datos de biomasas de los grupos 
funcionales en 1978 (Capítulo V), y es un artefacto de la modelización. Este proceso de 
parametrización también explica por qué la producción y el consumo del modelo 
representativo de 1978 y 1994 son similares.  
La disminución de capturas y biomasas desde 1978 a 2003 en la zona de estudio se 
observa en numerosos grupos funcionales del ecosistema, pero en mayor medida en los 
pequeños pelágicos, sardina y anchoa. De especial relevancia son los resultados de los 
cocientes de captura/biomasa total en 2003, que aumentan señalando una mayor captura 
por unidad de biomasa, con mayor proporción de especies no comerciales, como los 
peces bentopelágicos e invertebrados.  
Además, los peces bentopelágicos se identifican por primera vez en 2003 como especies 
clave del ecosistema, aunque no se han identificado en los otros dos modelos 
representativos de períodos anteriores ni en la situación de no pesca. Estos resultados 
están en concordancia con los obtenidos en la modelización dinámica del ecosistema 
(Capítulo V). Los resultados diferentes obtenidos en la identificación de especies clave 
con el tiempo indicarían el cambio que la pesca ha producido en el ecosistema. Esta 
disminución de depredadores apicales coincide con la identificación de nuevas especies 
clave, como peces bentopelágicos, que habrían proliferado desde 1978 a 2003. Cabe 
destacar que en un estudio precedente de los ecosistemas marinos costeros 
mediterráneos (Sala, 2004) se describió que los mamíferos marinos, tiburones y tortugas 
estarían relacionados con un 15% del total de las interacciones tróficas establecidas en 
una situación inicial del ecosistema. Esto está en concordancia con la historia ancestral 
de explotación pesquera en la cuenca mediterránea que ha modificado sustancialmente 
las características de los ecosistemas mediterráneos. Es también evidente la eliminación 
progresiva de depredadores apicales, que habrían sido especies clave de los ecosistemas 
mediterráneos en el pasado y habrían disminuido o desaparecido con el tiempo 





(Margalef, 1985; Farrugio et al., 1993; Bas, 2002). En este contexto es importante 
remarcar el hecho de que no se han identificado situaciones de competencia elevada 
entre la actividad pesquera y los depredadores apicales desde 1978 a 2003, lo que está 
en línea con el proceso ancestral de fishing down marine food web (Pauly et al., 1998a, 
Pauly y Palomares, 2005; Pauly y Watson, 2005) en el mar Mediterráneo. Esto está en 
concordancia con los valores bajos de mTLc y mTLco durante todo el período analizado 
(1978 – 2003). 
7.4.4. Comparación del mar Catalán y varios ecosistemas de afloramiento 
En términos generales, los resultados de la comparación del mar Catalán con los 
ecosistemas de afloramiento de Sudáfrica, Namibia, Chile y Perú muestran un tamaño 
menor del ecosistema mediterráneo en términos de flujos tróficos, relacionado con las 
características de cada ecosistema y con la menor producción primaria y secundaria en 
el mar Mediterráneo, a su vez menor en Sudáfrica y Namibia que en Chile y Perú.  Esto 
está de acuerdo con los valores de las TE, menores en los ecosistemas de afloramiento 
(Jarre-Teichmann, 1998; Jarre-Teichman et al., 1998; Shannon et al., 2003; Neira y 
Arancibia, 2004), e indicaría una mayor limitación de energía en el mar Catalán. A su 
vez, las diferencias de producción de los ecosistemas también se observan en los 
resultados del espectro trófico de biomasa y captura y la PPR (t·km-2·año-1). Sin 
embargo, en el ecosistema del afloramiento de Namibia se han descrito también TE 
elevadas, mayores al 10% (Heymans y Baird, 2000).  
La biomasa por unidad de superficie (incluyendo los TL = I) en el mar Catalán presenta 
el valor más bajo. Este valor puede disminuir con la actividad pesquera, aunque es un 
indicador ligado al tamaño del ecosistema y es de difícil comparación (Rochet y 
Trenkel, 2003). Los valores mayores de biomasa se presentan en el afloramiento de 
Namibia, por la proliferación del góbido bentopelágico S. bibarbatus a partir de la 
disminución de los pequeños pelágicos en este ecosistema (Heymans et al., 2004; Roux 
y Shannon, 2004). Este góbido se alimenta principalmente de macrobentos, por lo que 
la biomasa estimada de macrobentos en el modelo para satisfacer el consumo del góbido 
es elevada. Esto señalaría la relación entre el hábitat demersal y pelágico, pero los 
valores absolutos pueden responder a un artefacto de la modelización ecológica 
(Moloney et al., 2005).  
Los resultados de la comparación muestran también diferencias intrínsecas entre los 
ecosistemas comparados. Sin embargo, la información trófica muestra que existen 
mayores similitudes entre el mar Catalán y los ecosistemas de Sudáfrica y Namibia para 
la mayoría de las especies comerciales analizadas. Los datos de capturas y producción 
primaria son también de mayor similitud entre el mar Catalán y los afloramientos de 
Sudáfrica y Namibia. Además, por las capturas elevadas de especies planctófagas 
respecto al total, el mar Catalán se asemeja al ecosistema de Sudáfrica y de Chile. 
Los resultados obtenidos ponen de relieve una mayor importancia de la plataforma 
continental del mar Catalán y Sudáfrica (Shannon et al., 2003) por las características de 
estos dos ecosistemas modelizados. El modelo de Sudáfrica incluye la zona del banco 





de Agulhas (Shannon, 2000), mientras que el modelo del mar Catalán incluye la 
plataforma continental asociada al río Ebro.  
Esta comparación muestra también que el mar Catalán presenta un mayor impacto de la 
pesca en relación con su producción primaria que el resto de ecosistemas comparados. 
Además, los cocientes entre la biomasa de peces planctófagos respecto a las especies 
piscívoras (Bpl/Bpp) y las especies de pequeños pelágicos respecto a los grandes peces 
pelágicos (Bppel/Bgpel) se cree que aumentan con la actividad pesquera (Moloney et al., 
2005) y en la presente comparación son mayores para el afloramiento de Perú, 
Sudáfrica, Namibia y el mar Catalán. El cociente de biomasa entre especies 
planctófagas y consumidores totales es más bajo en los ecosistemas de Perú, Namibia y 
el mar Catalán. Este cociente se ha descrito que disminuye con la actividad pesquera 
(Moloney et al., 2005) debido a que los consumidores totales disminuyen en relación 
con las especies de TL bajo, normalmente planctófagas. 
Los cocientes de captura de especies planctófagas y piscívoras (Cpl/Cpp) muestran la 
elevada importancia de los peces pelágicos de tamaño pequeño en la pesquería del mar 
Catalán y del Perú. Sin embargo, la biomasa y producción de estas especies en el mar 
Catalán es mucho menor a las presentadas en el ecosistema de Peru, lo que muestra un 
impacto pesquero mayor sobre estas especies en el mar Catalán, en concordancia con el 
resultado de F/Z y el espectro trófico de captura/biomasa. 
Varios indicadores muestran también mayores similitudes entre el mar Catalán y los 
ecosistemas de Namibia y Perú, que con Sudáfrica y Chile. Estos indicadores son el 
mTLco, F/Z y %PPR, que parecen mostrar los efectos de la actividad pesquera en el 
mar Catalán y los ecosistemas de Namibia y Perú en relación con los ecosistemas de 
Sudáfrica y Chile, explotados de forma más moderada. Esto confirmaría la hipótesis 
inicial de trabajo según la cual el sur del mar Catalán mostraría similitudes con estos  
ecosistemas de afloramiento por la intensidad de explotación. La biomasa por TL 
discreto también muestra similitudes entre estos tres ecosistemas.  
Los resultados de la información trófica indican una mayor relación entre el ambiente 
demersal y el ambiente pelágico en el mar Mediterráneo que en el resto de ecosistemas, 
p.ej., por la importancia del macrobentos en la dieta de los peces pelágicos de tamaño 
medio y la merluza juvenil (Bozzano et al., 1997; Stergiou y Karpouzi, 2003). En el 
ecosistema de Namibia se ha descrito también una relación estrecha entre el hábitat 
pelágico y demersal, ya que el góbido pelágico y el jurel se alimentan parcialmente de 
organismos demersales y han proliferado después de la disminución de los peces 
pelágicos de tamaño pequeño (Heymans et al., 2004; Roux y Shannon, 2004).  
El afloramiento de Namibia y el mar Catalán muestran un mayor impacto del plancton 
gelatinoso. La proliferación del plancton gelatinoso en Namibia se ha relacionado 
también con la disminución de los peces pelágicos de tamaño pequeño en la década de 
1960 y 1970, ya que varias especies de medusas parecen dominar el ecosistema junto 
con el góbido bentopelágico y el jurel  (Heymans y Baird, 2000; Heymans et al., 2004; 
Roux y Shannon, 2004). En el Mediterráneo noroccidental los datos de series 





temporales de plancton gelatinoso son escasos, pero la proliferación de medusas parece 
haber aumentado desde la década de 1980 en algunas regiones (p.ej., Buecher, 1999; 
Pagès, 2003).  
Los resultados indican que, aunque el afloramiento de Namibia muestra valores 
diferentes al resto de ecosistemas en términos de biomasa y producción totales (por la 
proliferación de especies no comerciales) y capturas nulas para las especies pelágicas, 
este ecosistema presenta algunas similitudes con el mar Catalán: importancia del 
plancton gelatinoso, la relación entre la fracción demersal y pelágica, la proliferación de 
especies no comerciales, o valores elevados de TE. Estas similitudes pueden generar 
una cierta preocupación sobre el estado del mar Catalán si se tiene en cuenta la 
experiencia del ecosistema Namibia. Aunque este ecosistema ha sido gestionado de 
forma más sostenible desde la independencia del país en 1989 - 1990, la fracción 
pelágica no muestra signos de recuperación (Sumaila et al., 2004; Willemse y Pauly, 
2004). Por lo tanto, estos resultados deben interpretarse en términos de indicios de las 
trayectorias dinámicas que ha mostrado el afloramiento de Namibia y que podría 
mostrar también el mar Catalán. 
Estos resultados ponen de manifiesto la utilidad de la realización de comparaciones de 
ecosistemas de diferentes regiones y tipologías utilizando resultados de modelos 
ecológicos estandarizados. Las comparaciones pueden posibilitar una mayor 
comprensión sobre la estructura y funcionamiento de los ecosistemas a la vez que son 
útiles para identificar posibles errores y mayor incertidumbre asociada a los datos. Esto 
es especialmente importante en situaciones en las que no se dispone de numerosas series 
temporales de datos, como es el caso del mar Mediterráneo, ya que los resultados de 
estas comparaciones pueden reforzar resultados predichos con otros procedimientos. 
7.4.5. Comparación del mar Adriático y la reserva marina de Miramare  
Finalmente, los resultados de la comparación del mar Adriático y la reserva marina de 
Miramare muestran diferencias intrínsecas de las dos áreas que no pueden relacionarse 
con la explotación pesquera. La reserva marina se localiza en una zona costera de poca 
profundidad y es de dimensiones pequeñas (Libralato et al., 2005a). La producción 
primaria es un orden de magnitud mayor en la reserva por la importancia de los 
productores primarios bentónicos y por lo tanto todos los índices relacionados con la 
producción son mayores en Miramare. Esto hace que en la reserva exista mayor 
producción de detrito. Por otro lado, la producción primaria se aprovecha de menor 
forma en la reserva que el fitoplancton en el mar Adriático explotado y  se convierte en 
un sobrante de producción que puede ser exportado fuera de la reserva marina. Esta 
diferencia en la producción primaria y el detrito se refleja también en el resultado de los 
indicadores de desarrollo, madurez y estabilidad.  
La importancia mayor de los depredadores apicales en el mar Adriático también se debe 
a la diferencia de tamaño de las áreas, ya que la reserva marina de Miramare es un área 
demasiado pequeña para albergar determinados depredadores apicales (grandes peces 





pelágicos o mamíferos marinos). Por la proximidad a la costa y la abundancia de aves 
(Baccetti et al., 2002), la influencia de las aves marinas en la reserva es mayor.  
Por otro lado, varios resultados muestran semejanzas estructurales entre estas dos áreas, 
como los TL similares de varios grupos funcionales o el espectro trófico de biomasas y 
producción. Los valores similares de EE para varios grupos funcionales, sobre todo si se 
elimina la pesca del modelo del mar Adriático, muestran también similitudes en la 
mortalidad por depredación natural de ambos sistemas.  
De todos modos, varios resultados indican también diferencias importantes entre los dos 
ecosistemas en relación con el impacto de la pesca en el mar Adriático y los efectos de 
la protección en la reserva. Los valores mayores de EE para varios grupos en el mar 
Adriático ponen de manifiesto la presión pesquera sobre estos grupos. Además, la 
biomasa de peces es mayor dentro de la reserva que fuera de ella. Este resultado 
concuerda con resultados de otras zonas protegidas del mar Mediterráneo 
(principalmente de Italia y Francia), en las que se ha observado el aumento de biomasa 
de peces en zonas protegidas (p.ej., Bell y Harmelin-Vivien, 1983; Harmelin et al., 
1995; García Charton et al., 2000; Pipitone et al., 2000; Sánchez Lizaso et al., 2000). 
En la zona explotada los invertebrados tienen una mayor importancia en término de 
biomasa, como ya se ha observado previamente en el mar Mediterráneo (p.ej., 
Boudouresque et al., 1992). Sin embargo, los poliquetos abundan más en la zona 
protegida, como se ha descrito en la reserva marina de Ustica (Badalamenti et al., 1999; 
Chemello et al., 1999; Milazzo et al., 2000). Esto ha sido relacionado con una mayor 
cobertura vegetal y menor depredación sobre estos grupos por parte de peces de tamaño 
pequeño, que aumentarían en zonas explotadas por una disminución de los peces 
piscíviros (Abbiati et al., 1987; Giangrande, 1988; Pinnegar y Polunnin, 2004).  
El mTLco, si se excluyen los TL = I, es mayor en la reserva, lo que concuerda con la 
mayor biomasa de especies piscícolas. Además, el resultado del espectro trófico muestra 
el impacto de la actividad pesquera sobre la estructura del mar Adriático de forma clara: 
en la zona explotada existe una mayor producción que en la zona de reserva desde TL II 
a TL III, mientras que en la zona protegida se observan mayores niveles de biomasa 
para los TL ≥ II.   
Otro efecto evidente de la pesca parece la diferencia de TE entre la zona protegida y la 
zona explotada. En Miramare la TE decrece de forma paulatina con TL altos, como se 
ha descrito previamente en la teoría ecológica, mientras que en la zona explotada la TE 
es mayor a partir de TL mayores a IV, como se ha observado en las comparaciones 
anteriores de ecosistemas explotados. Si se procede como anteriormente y se elimina la 
pesca del modelo del mar Adriático explotado, se observa como los valores de TE para 
ambos sistemas (Miramare y Adriático explotado) son similares (Figura 7.45c).  
Como en resultados anteriores, el detrito es un grupo con importancia estructuradora 
tanto dentro como fuera de la reserva, lo que parecería ser una característica de los 
ecosistemas mediterráneos en general. Los invertebrados bentónicos en la zona 





explotada son también importantes en la estructuración del ecosistema por su 
abundancia. Sin embargo, dentro de la reserva los invertebrados bentónicos, de menor 
abundancia, se identifican como especies clave. Este resultado estaría en relación con la 
importancia de determinados invertebrados en la dieta de las especies piscívoras en las 
zonas costeras (Stergiou y Karpouzi, 2002). 
Los peces demersales no piscívoros (principalmente Diplodus spp., Sarpa salpa, Sparus 
aurata, Mugilidae y Sciaena umbra, Libralato et al., 2005a) son el principal grupo clave 
en la reserva, con su análogo fuera de la reserva en el grupo de peces pelágicos de 
tamaño pequeño y medio (básicamente compuesto por sardina, anchoa, jurel, caballa y 
estornino). Los depredadores apicales de Miramare (básicamente tiburones demersales y 
rayas), y en menor medida las aves marinas, son también grupos importantes en la 
reserva, en concordancia con los resultados obtenidos en varios ecosistemas marinos 
analizados (Libralato et al., 2005b). 
Así, la comparación del modelo de la reserva marina de Miramare (Libralato et al., 
2005a y 1005b) señala diferencias con el modelo del mar Adriático asociadas a la 
actividad pesquera y a los efectos de la protección de la zona marina. Pero cabe destacar 
que las reservas marinas establecidas hasta la fecha en el mar Mediterráneo tienen pocos 
años, ya que la gran mayoría se han establecido en los últimos 15 años, por lo que 
posiblemente estas áreas aun se encuentran fuera del equilibrio y las diferencias que en 
la actualidad se observan entre ellas y las zonas colindantes no protegidas podrían ser 
mayores en el futuro (Badalamenti et al., 2000; Francour et al., 2001). Para poder 
validar y generalizar los resultados obtenidos en esta primera comparación entre un área 
protegida y un área explotada hace falta la realización de nuevas comparaciones o 
“replicas” en otras zonas del mar Mediterráneo.  
Los resultados indican también que el tamaño de la reserva marina de Miramare es 
demasiado pequeño como para que la protección tenga efectos sobre los depredadores 
apicales que tienen un rango de distribución mayor, como son los tiburones demersales, 
los mamíferos marinos y los peces pelágicos de gran tamaño. El tamaño de las áreas 
marinas aparece como un factor fundamental en relación con los efectos que se 
pretenden obtener de dicha protección, ya que las áreas marinas protegidas de tamaño 
pequeño no pueden contrarrestar ciertos efectos negativos de la pesca en las áreas 
adyacentes, sobre todo en lo que concierne a las especies con gran movilidad (Walters, 
1998, 2000). Además, los alrededores explotados de la zona protegida pueden tener 
impactos indirectos importantes sobre la estructura y funcionamiento de estas zonas 
protegidas (Walters, 2000; Salomon et al., 2002). De todas formas, las áreas marinas 
protegidas pequeñas pueden tener efectos positivos a nivel local (Roberts y Hawkins, 
1997), como podría ser el caso del área marina de Miramare. 
7.4.6. Utilidad de las comparaciones y los indicadores  
Los modelos ecológicos integran las “mejores” estimaciones disponibles de los 
componentes que describen estos ecosistemas y recogen la interacción entre ellos, 
aunque la incertidumbre asociada con los parámetros es elevada en muchos casos y 





posiblemente incluyen parámetros erróneos o parcialmente representativos de la 
realidad, lo que puede influir sobre los indicadores derivados (Rice, 2000 y 2003). Sin 
embargo, los resultados muestran la utilidad y el interés de realizar comparaciones entre 
modelos e indicadores ecológicos.  
Estas comparaciones contribuyen a entender el funcionamiento y la estructura de los 
ecosistemas mediterráneos estudiados en esta tesis y a contextualizar los resultados 
obtenidos.  
1) Los cocientes de biomasa, producción y captura permiten poner de manifiesto 
cambios de un mismo ecosistema en el tiempo o de ecosistemas diferentes en función 
de la estrategia e intensidad de explotación. En este sentido, los cocientes empleados de 
captura de especies no comerciales respecto a la captura total, la biomasa y captura de 
TL≥  II respecto el total y la biomasa y captura de especies piscívoras y planctófagas 
son especialmente útiles. 
2) La eficiencia de transferencia de energía (TE) identifica el impacto de la actividad 
pesquera sobre el ecosistema, ya que la pesca elimina una parte de la producción 
secundaria que deja de estar disponible en el ecosistema, lo que provoca que la energía 
restante se canalice de forma más eficiente.  
3) El nivel trófico de la comunidad (mTLco) es un buen indicador para mostrar el 
impacto de la actividad pesquera sobre la estructura del ecosistema, ya que los 
organismos de mayor tamaño trófico son los primeros en desparecer en un ecosistema 
explotado (Pauly et al., 1998a), como muestra la comparación del mar Catalán entre 
1978 y 1994. Sin embargo, este indicador también puede reflejar las características 
intrínsecas de los ecosistemas, como se observa en la comparación del mar Adriático 
con el mar Catalán. En el mar Catalán, además, este indicador refleja la disminución de 
varias especies pelágicas de bajo TL, aumentando el TL desde 1994 a 2003. 
4) El espectro trófico por TL entero de biomasa, producción y captura (Bozec et al., 
2005) es también un buen indicador no sólo de la estructura de un ecosistema, sino 
también del impacto de la actividad pesquera y de su estrategia, sobre todo mediante el 
espectro de captura/biomasa.  
5) Los indicadores derivados del análisis mixto de impacto (Ulanowicz y Puccia, 1990; 
Christensen y Walters, 2004) muestran también resultados que permiten evaluar el 
efecto absoluto de un grupo sobre el resto del ecosistema (ITij) y analizar el efecto total 
(εij) de un grupo en función de su biomasa relativa (Pranovi et al., 2003; Libralato et 
al., 2004 y 2005c). El efecto total permite identificar especies clave y especies 
importantes en la estructuración del ecosistema debido a su biomasa elevada, lo que 
permite a su vez validar resultados obtenidos con la modelización dinámica temporal.  
Estos indicadores han puesto de relieve el cambio experimentado en los ecosistemas 
marinos mediterráneos a lo largo del tiempo. Además, muestran cómo las interacciones 
tróficas en los ecosistemas mediterráneos son también en general de carácter débil y 





únicamente algunas se identifican como interacciones fuertes (Paine 1992; McCann et 
al., 1998; Link, 2002a). 
6) Los indicadores relacionados directamente con la actividad pesquera, como el mTLc, 
la producción primaria requerida (%PPR) y el rendimiento bruto de la pesquería (GE), 
son idóneos para analizar cambios en la estrategia de la pesca y su intensidad (Pauly y 
Christensen, 1995; Pauly et al., 1998a).  
7) Finalmente, y para la comparación de modelos del mismo ecosistema o ecosistemas 
de tipología o región climática similar, los indicadores de desarrollo, madurez y 
estabilidad relacionados con las teorías de Odum (1969), Finn (1976) y Ulanowicz 
(1986) son en general indicadores adecuados para analizar el impacto de la pesca.  
Los resultados de los indicadores de desarrollo, madurez y estabilidad avalan la 
hipótesis de que el reciclaje de materia y energía aumenta en ecosistemas en desarrollo 
y que, cuando la actividad pesquera aumenta, éste disminuye (Odum, 1969; 
Christensen, 1995b; Vasconcellos et al., 1997), como ha sido observado en la 
comparación del mar Catalán a lo largo del tiempo y entre el mar Catalán y el mar 
Adriático. La generación de detrito y su aprovechamiento en el ecosistema parecen estar 
relacionados con una mayor madurez y desarrollo de los ecosistemas (Odum, 1969; 
Christensen, 1995b; Vasconcellos et al., 1997) y su importancia disminuye a medida 
que un ecosistema se explota. Esto se pone en relieve en la comparación del mar 
Catalán en diversos momentos. Sin embargo, la generación de detrito también está 
ligada con las características intrínsecas de los ecosistemas, como se observa en la 
comparación entre el mar Catalán y el mar Adriático. Sin embargo, cabe destacar que 
los resultados del coste de funcionamiento del ecosistema (RO) en el mar Mediterráneo 
no se han relacionado con el desarrollo del ecosistema como se ha observado 
anteriormente (Baird et al., 1991; Christensen, 1995b; Heymans y Baird, 2000). Estos 
resultados son similares a los obtenidos en otros ecosistemas mediterráneos costeros 
(Pranovi et al., 2003; Libralato et al., 2003).  
Cabe subrayar que, sin embargo, los indicadores utilizados en las comparaciones 
presentadas se obtienen de los modelos ecológicos o se derivan de sus resultados, por lo 
cual su cálculo y utilización es difícil si no se dispone de modelos ecológicos que 
previamente integren la información disponible de un ecosistema. En este sentido, el 
mTLc, la PPR, los cocientes de biomasa y captura y el espectro trófico de la captura son 
una excepción, ya que pueden ser también calculados a partir de datos de estadísticas de 
pesca, campañas científicas, e información trófica disponible (p.ej., Stergiou y 
Karpouzi, 2002; Tudela, 2000). Además, estos indicadores pueden calcularse en el 
tiempo, permitiendo la caracterización temporal de la actividad pesquera y su impacto. 
El Capítulo VIII presenta en mayor detalle la aplicación temporal de estos indicadores. 
El error asociado con los indicadores y resultados empleados en las comparaciones y la 
significación de estas comparaciones es un tema importante. El error de cada indicador 
podría tenerse en cuenta mediante el error y su distribución de los datos iniciales en 
cada modelo, para luego estimar el error de los resultados y su significación. Sin 





embargo, la estimación del error asociado a los parámetros necesarios para el desarrollo 
de los modelos ecológicos es una tarea compleja por la propia naturaleza de los datos 
(p.ej., trofismo) y las metodologías empleadas o disponibles. Así, el rigor en la 
parametrización de los modelos ecológicos utilizados en las comparaciones es esencial 
para limitar los errores asociados.  
7.5. Conclusiones 
• La comparación de biomasas y flujos tróficos por nivel trófico entero o grupo 
funcional, el espectro trófico de biomasa y producción, las eficiencias de transferencia 
de energía, los niveles tróficos por grupo funcional  y la suma de los impactos tróficos 
se han empleado satisfactoriamente para identificar similitudes y diferencias en la 
estructura y funcionamiento de los ecosistemas. 
• Los cocientes de capturas, el espectro trofico de la captura y del cociente 
captura/biomasa, el nivel trófico medio de la captura, la producción primaria 
requerida y el rendimiento bruto de la pesquería son además indicadores útiles para 
comparar la estrategia de la pesca y su intensidad entre ecosistemas. 
• Varios indicadores ponen de manifiesto el efecto de la actividad pesquera en la 
estructura y funcionamiento de los ecosistemas, como el nivel trófico de la 
comunidad, el espectro trófico, los cocientes de biomasa y producción y los 
indicadores derivados del análisis trófico mixto. 
• La eficiencia de transferencia de energía muestra claramente que la actividad pesquera 
tiene un efecto en la canalización de la energía a nivel de ecosistema por la 
disminución de la producción secundaria, sobre todo en los niveles tróficos 
superiores. Esto se ha comprobado eliminando la pesca en las comparaciones del mar 
Catalán y el mar Adriático, del mar Catalán a lo largo del tiempo y del mar Adriático 
explotado y no explotado.  
• Los indicadores de desarrollo, madurez y estabilidad son en general indicadores 
adecuados para analizar el impacto de la pesca si se emplean en la comparación de 
modelos representativos del mismo ecosistema o de ecosistemas de tipología o región 
climática similar. Esto concuerda con los resultados obtenidos con el modelo 
ecológico del mar Catalán (Capítulo IV) y el mar Adriático (Capítulo VI). 
• Los resultados de la comparación entre el mar Catalán y el mar Adriático y entre el 
mar Adriático explotado y la reserva de Miramare muestran semejanzas y diferencias 
estructurales de los diferentes ecosistemas. 
• Los ecosistemas mediterráneos presentan un espectro trófico de biomasa y producción 
similar con una concentración de producción y biomasa en niveles bajos del 
ecosistema (TL =I - III), siendo de mayor importancia el TL II en el mar Adriático y 
el TL III en el sur del mar Catalán.  
• La similitud en la estructura y funcionamiento del mar Catalán y del mar Adriático 
está relacionada con diferentes roles adoptados por los grupos funcionales de las dos 





áreas. La sardina, el macrozooplancton y los cefalópodos son las principales 
especies/grupos clave en el mar Catalán (1994); la anchoa, los mamíferos marinos, el 
suprabentos y el zooplancton lo son en el mar Adriático (década de 1990).  
• Los invertebrados bentónicos, el zooplancton, el detrito y el fitoplancton juegan roles 
importantes de estructuración de la red trófica mediterránea por su elevada 
abundancia. 
• Tanto el mar Catalán como el mar Adriático se encuentran fuertemente explotados en 
la década de 1990. El mar Catalán parece estar sometido a mayores niveles absolutos 
de explotación, pero el mar Adriático muestra un nivel trófico medio de la captura 
menor, niveles altos de producción primaria requerida para sostener la pesquería si se 
consideran los productores primarios y el detrito, valores mayores de captura de 
especies no comerciales en relación con la captura total y un mayor impacto de la 
pesca sobre mamíferos marinos y tortugas marinas. 
• En 1978 el sur del mar Catalán se encuentra ya fuertemente explotado y desde 1978 a 
2003 ha experimentado cambios sustanciales en términos de estructura y 
funcionamiento por el impacto creciente de la actividad pesquera. En 2003 el 
ecosistema del sur del mar Catalán muestra un desarrollo y madurez menor a 1978, y 
a una situación de no pesca. 
•  En el sur del mar Catalán, los mamíferos marinos, los peces pelágicos de gran tamaño 
y otros depredadores apicales demersales (p.ej., merluza) serian especies clave en una 
situación de no pesca y en 1978. Los peces bentopelágicos se identifican como 
especie clave en 2003. Esto está en concordancia con los resultados obtenidos en la 
modelización dinámica temporal (Capítulo IV). 
• La comparación del mar Catalán con sistemas de afloramiento muestra diferencias 
intrínsecas de los ecosistemas relacionadas con la producción primaria de cada región 
y con la consideración de la plataforma continental en los modelos ecológicos del mar 
Catalán y el afloramiento de Sudáfrica. Varios indicadores muestran mayores 
semejanzas entre los ecosistemas de Sudáfrica y Chile y el mar Catalán. 
• Los resultados muestran también que el ecosistema del mar Catalán está sujeto a 
niveles de explotación mayores en relación con su producción primaria que las zonas 
de afloramiento incluidas en la comparación, aunque estas representan también zonas 
fuertemente explotados con una actividad pesquera elevada (ecosistemas de Perú y 
Namibia). En este contexto, varios indicadores parecen capturar el impacto mayor de 
la actividad pesquera en el afloramiento de Perú, Namibia y en el mar Catalán, 
separándolos del ecosistema de Sudáfrica y de Chile, con una presión pesquera más 
moderada. 
• El mar Catalán muestra importantes similitudes con el afloramiento de Namibia, como 
la importancia del plancton gelatinoso en el consumo de la producción del ecosistema, 
la mayor relación entre el hábitat demersal y pelágico o la proliferación de especies no 
comerciales. Estas similitudes son importantes, ya que el afloramiento de Namibia 





representa un ecosistema cuya estructura y funcionamiento se han visto modificados a 
causa de una explotación excesiva de sus recursos, principalmente pelágicos, en 
conjunción con varios factores ambientales. Estos resultados deben interpretarse en 
términos de las trayectorias dinámicas que ha mostrado el afloramiento de Namibia y 
de los indicios que presenta el mar Catalán en la dirección de estas trayectorias. 
• Varios resultados de la comparación del mar Adriático centro-septentrional explotado 
y la reserva marina de Miramare muestran diferencias entre las dos áreas que pueden 
atribuirse a la actividad pesquera. El nivel trófico medio de la comunidad es mayor en 
la zona de reserva, que presenta también mayores biomasas. La pesca tiene un efecto 
negativo sobre la biomasa y un efecto positivo sobre la producción de la zona 
explotada, ya que disminuyen las especies de mayor tamaño y menor producción (mas 
abundantes en la reserva) a favor de especies de menor tamaño y producción mayor. 
• Existen grupos distintos que juegan roles similares en el mar Adriático centro-
septentrional y la reserva de Miramare. En la zona protegida, los peces demersales no 
piscívoros son el principal grupo clave, mientras que en la zona explotada lo son los 
peces pelágicos de tamaño pequeño y medio.  




























Figura 7.1. Resultados del Análisis Factorial de Correspondencias (AFC) aplicados a los índices 





















Figura 7.2. Resultados del Análisis Factorial de Correspondencias (AFC) aplicados a los índices 
ecológicos cuantificados en la Tabla 7.1 (excluyendo los modelos Icelandic fisheries 1 y 2, Tabla 5 – 



























Figura 7.3. Resultados del Análisis Factorial de Correspondencias (AFC) según los ejes de los factores 1 
y 2 aplicados a los índices ecológicos cuantificados en la Tabla 5 – Anexo VI y según las 8 clases 
definidas. Las flechas indican los modelos ecológicos sin pesca (en negro) y los modelos del mar Catalán 
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Figura 7.4. Comparación de índices ecológicos de desarrollo, madurez y estabilidad y de flujos tróficos 
del sur del mar Catalán y del mar Adriático centro-septentrional. Los resultados se encuentran 



































































Figura 7.5. Eficiencia de transferencia de energía (%TE) del mar Catalán y del mar Adriático: a) totales 
para ambos sistemas; y b) relativas a los productores primarios y al detrito por nivel trófico íntegro (TL), 
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a) Sur del mar Catalán (1994) 
23.7 42.0 7.8 0.79 0.03
21.3
 ─ ─ ─ ─  ─
0.005





















b) Norte y Centro Adriático (década de 1990) 
18.7 44.7 7.5 0.37 0.02 0    
12.4































Figura 7.6. Representación de los flujos tróficos en forma de Lindeman Spine para a) el mar Catalán 

































































































































































1 Fitoplancton 12 Salmonetes 23 Anchoa 
2 Micro y mesozooplancton 13 Congrio 24 Sardina 
3 Macrozooplancton 14 Rapes 25 Pequeños peces pelágicos
4 Plancton gelatinoso 15 Peces planos 26 Jurel  
5 Suprabentos 16 Merluza (1) 27 Caballa 
6 Crus. dec. natantia 17 Merluza (2) 28 Peces pel. de gran tamaño 
7 Crust. dec. reptantia 18 Otros gadiformes 29 Tortugas marinas
8 Cigala 19 Peces dem. varios (1) 30 Aves marinas
9 Otros invertebrados 20 Peces dem. varios (2) 31 Mamíferos marinos
10 Cefalóp. bentónicos 21 Tiburones demersales 32 Descartes
11 Cefalóp. bentopelágicos 22 Peces bentopelágicos 33 Detritus  
 
Figura 7.7. Comparativa de a) biomasas (t·km-2), b) producción (t·km-2·año-1), y c) consumo (t·km-2·año-1) 
por  grupo funcional en el mar Catalán y en el mar Adriático. Los resultados se encuentran representados 
en escala logarítmica para facilitar su comparación. 









































Figura 7.8. Comparación de cocientes de biomasa, producción y capturas entre el mar Catalán y el mar 
Adriático (excluyendo TL =1): a. Biomasa total/producción total (Bt/Pt); b. Captura total/biomasa total; 
(Ct/Bt) c. Captura de especies no comerciales/captura total (Cnc/Ct); d-f) biomasa, producción y captura 
de especies piscívoras respecto al total (Bpp/Bt, Ppp/Pt, Cpp/Ct); g-i) biomasa, producción y captura de 
especies de peces planctívoros respecto al total (Bpl/Bt, Ppl/Pt, Cpl/Ct); (j-l) biomasa, producción y 





































































































































































Figura 7.9. Consumo de la producción total del a) sur del mar Catalán y b) mar Adriático centro-
septentrional (se muestran los valores ≥  2%).  
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Figura 7.10. Consumo de la producción de grupos funcionales explotados del sur del mar Catalán y del 
mar Adriático centro-septentrional (excluyendo el detrito, con consumo ≥  2%).  
 
 























































































1 Fitoplancton 12 Salmonetes 23 Anchoa 
2 Micro y mesozooplancton 13 Congrio 24 Sardina 
3 Macrozooplancton 14 Rapes 25 Pequeños peces pelágicos
4 Plancton gelatinoso 15 Peces planos 26 Jurel  
5 Suprabentos 16 Merluza (1) 27 Caballa 
6 Crus. dec. natantia 17 Merluza (2) 28 Peces pel. de gran tamaño 
7 Crust. dec. reptantia 18 Otros gadiformes 29 Tortugas marinas
8 Cigala 19 Peces dem. varios (1) 30 Aves marinas
9 Otros invertebrados 20 Peces dem. varios (2) 31 Mamíferos marinos
10 Cefalóp. bentónicos 21 Tiburones demersales 32 Descartes
11 Cefalóp. bentopelágicos 22 Peces bentopelágicos 33 Detritus  
 
 
Figura 7.11. Comparación de a) los niveles tróficos (TL), y b) eficiencias ecotróficas (EE) por grupo 
funcional del mar Catalán y del mar Adriático. 








































































































































































































































































































































































































































































































1 Fitoplancton 12 Salmonetes 23 Anchoa 
2 Micro y mesozooplancton 13 Congrio 24 Sardina 
3 Macrozooplancton 14 Rapes 25 Pequeños peces pelágicos
4 Plancton gelatinoso 15 Peces planos 26 Jurel  
5 Suprabentos 16 Merluza (1) 27 Caballa 
6 Crus. dec. natantia 17 Merluza (2) 28 Peces pel. de gran tamaño 
7 Crust. dec. reptantia 18 Otros gadiformes 29 Tortugas marinas
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9 Otros invertebrados 20 Peces dem. varios (2) 31 Mamíferos marinos
10 Cefalóp. bentónicos 21 Tiburones demersales 32 Descartes
11 Cefalóp. bentopelágicos 22 Peces bentopelágicos 33 Detritus  
 
 
Figura 7.13. Efecto total ( ijε ) por grupo funcional en función de la biomasa relativa (Bi) en el mar 
Catalán (círculos negros) y mar Adriático (círculos grises). El detrito no se muestra en la figura (mar 
catalán: Bi = 0.54, ijε = 1.1; mar Adriático: Bi = 0.60, ijε = 1.15). 
















































Figura 7.14. Comparación de espectro trófico de biomasa, producción y capturas de TL ≥  II entre el mar 
Catalán y el mar Adriático: a) biomasa total (t·km-2); b) biomasa total, excluyendo a los invertebrados 
bentónicos y al zooplancton (t·km-2); c) producción total (t·km-2·año-1); d) cociente producción/biomasa; 
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6 Crust. dec. natantia 14 Rapes 23 Anchoa 
7 Crust. dec. reptantia 15 Peces planos 24 Sardina 
8 Cigala 16 Merluza (1) 25 Pequeños peces pelágicos
9 Otros invertebrados 17 Merluza (2) 26 Jurel  
10 Cefalóp. bentónicos 18 Otros gadiformes 27 Caballa 
11 Cefalóp. bentopelágicos 19 Peces dem. varios (1) 28 Peces pel. de gran tamaño 
12 Salmonetes 20 Peces dem. varios (2) 29 Tortugas marinas
13 Congrio 21 Tiburones demersales 30 Aves marinas
22 Peces bentopelágicos 31 Mamíferos marinos  

























1 Fitoplancton 12 Salmonetes 23 Anchoa 
2 Micro y mesozooplancton 13 Congrio 24 Sardina 
3 Macrozooplancton 14 Rapes 25 Pequeños peces pelágicos
4 Plancton gelatinoso 15 Peces planos 26 Jurel  
5 Suprabentos 16 Merluza (1) 27 Caballa 
6 Crus. dec. natantia 17 Merluza (2) 28 Peces pel. de gran tamaño 
7 Crust. dec. reptantia 18 Otros gadiformes 29 Tortugas marinas
8 Cigala 19 Peces dem. varios (1) 30 Aves marinas
9 Otros invertebrados 20 Peces dem. varios (2) 31 Mamíferos marinos
10 Cefalóp. bentónicos 21 Tiburones demersales 32 Descartes
11 Cefalóp. bentopelágicos 22 Peces bentopelágicos 33 Detritus  
Figura 7.16. Impacto trófico mixto (MTI) por flota de a) arrastre bentónico clásico y modificado, b) cerco 
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Figura 7.17. Eficiencia de transferencia de energía (%TE) del mar Catalán en diversos períodos 
temporales: a) totales; b) relativas a los productores primarios; c) relativas al detrito, por nivel trófico 
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a) Mar Catalán (1978) 
26.4 35.4 7.8 0.76 0.04
11.1





















VII II 0.01700.43200.0 10.2III 5.9
 
 
b) Mar Catalán (1994 ) 
23.7 42.2 7.6 0.75 0.04
19.2





















VII II 0.01880.49322.0 11.8III 8.0
 
 
c) Mar Catalán (2003) 
29.2 33.3 7.4 0.45 0.03
19.6





















VII II 0.00600.22150.0 3.9III 12.9
 
 
d) Mar Catalán (sin pesca) 
25.9 35.0 8.2 1.29 0.06
6.4

































Figura 7.18. Representación de los flujos tróficos en forma de Lindeman Spine para el mar Catalán en 
diferentes períodos temporales (1978, 1994, 2003 y situación de no pesca). 
 



























Figura 7.19. Resultados del análisis factorial de componente principales aplicados a los datos de la 
comparación de cocientes de biomasa, producción y capturas del mar Catalán en varios períodos 
temporales (excluyendo TL =1) (Figura 1 – Anexo VI) según a) el primer y segundo componente, b) en 
primer y tercer componente, c) eliminando los datos de capturas del escenario a, d) eliminando los datos 














Figura 7.20. Resultados del análisis factorial de componentes principales aplicados a los datos de 
consumo de la producción total del sur del mar en diversos períodos temporales (se muestran los valores 
















Figura 7.21. Resultados del análisis factorial de componente principales aplicados a los datos de consumo 
de la producción de grupos funcionales explotados del sur del mar Catalán en diversos períodos 
temporales (se muestran los valores ≥  2%) (Figura 3 – Anexo VI) según a) el primer y segundo 









1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 19 20 21 22 23 24 25 26 27 28 29 30 31 32
Grupos funcionales
EE
1978 2003 No pesca
 
 
1 Fitoplancton 12 Congrio 23 Sardina 
2 Micro- y mesozooplancton 13 Rapes 24 Peq. peces pelágicos
3 Macrozooplancton 14 Peces planos 25 Jurel  
4 Plancton gelatinoso 15 Merluza juvenil 26 Caballa 
5 Suprabentos 16 Merluza adulta 27 Peces pel. gran tamaño 
6 Invertebrados bentónicos 17 Gadiformes 28 Tortugas marinas
7 Crust. decapodos natantia 18 Peces dem. varios (1) 29 Aves marinas
8 Crust. decapodos reptantia 19 Peces dem. varios (2) 30 Mamíferos marinos
9 Cef. bentónicos 20 Tiburones demersales 31 Descartes
10 Cef. bentopelágicos 21 Peces bentopelágicos 32 Detritos
11 Salmonetes 22 Anchoa  
 
Figura 7.22. Comparación de eficiencias ecotróficas (EE) por grupo funcional del mar Catalán en varios 
períodos de tiempo. 
Factor 1
Factor 3 




















































































































































































































































Figura 7.23. Impacto trófico mixto (MTI) total por grupo impactante para el mar Catalán en a) 1978, b) 
















































































































































































































































































































































































































































































1 Fitoplancton 12 Congrio 23 Sardina 
2 Micro- y mesozooplancton 13 Rapes 24 Peq. peces pelágicos
3 Macrozooplancton 14 Peces planos 25 Jurel  
4 Plancton gelatinoso 15 Merluza juvenil 26 Caballa 
5 Suprabentos 16 Merluza adulta 27 Peces pel. gran tamaño 
6 Invertebrados bentónicos 17 Gadiformes 28 Tortugas marinas
7 Crust. decapodos natantia 18 Peces dem. varios (1) 29 Aves marinas
8 Crust. decapodos reptantia 19 Peces dem. varios (2) 30 Mamíferos marinos
9 Cef. bentónicos 20 Tiburones demersales 31 Descartes
10 Cef. bentopelágicos 21 Peces bentopelágicos 32 Detritos
11 Salmonetes 22 Anchoa  
 
 
Figura 7.24. Efecto total ( ijε ) por grupo funcional en función de la biomasa relativa (Bi) en el mar 
Catalán en varios períodos de tiempo. El detrito no se muestra en la figura y obtienen una biomasa 
relativa alta y un efecto total alto (mar Catalán 1978: Bi = 0.58, ijε = 0.95; mar Catalán 2003: Bi = 0.65, 
ijε = 1.11; mar Catalán sin pesca Bi = 0.57, ijε = 0.94). 
















































Figura 7.25. Comparación de espectro trófico de biomasa y producción de TL ≥  II del mar Catalán en 
varios momentos temporales: a) biomasa total (t·km-2); b) biomasa total, excluyendo a los invertebrados 
bentónicos y al zooplancton (t·km-2); c) producción total (t·km-2·año-1); d) cociente producción/biomasa; 













































































































































































































































6 Invertebrados bentónicos 15 Merluza juvenil 24 Peq. peces pelágicos
7 Crust. decapodos natantia 16 Merluza adulta 25 Jurel  
8 Crust. decapodos reptantia 17 Gadiformes 26 Caballa 
9 Cef. bentónicos 18 Peces dem. varios (1) 27 Peces pel. gran tamaño 
10 Cef. bentopelágicos 19 Peces dem. varios (2) 28 Tortugas marinas
11 Salmonetes 20 Tiburones demersales 29 Aves marinas
12 Congrio 21 Peces bentopelágicos 30 Mamíferos marinos
13 Rapes 22 Anchoa 
14 Peces planos 23 Sardina  
 





























































1 Fitoplancton 13 Rapes 25 Jurel  
2 Micro- y mesozooplancton 14 Peces planos 26 Caballa 
3 Macrozooplancton 15 Merluza juvenil 27 Peces pel. gran tamaño 
4 Plancton gelatinoso 16 Merluza adulta 28 Tortugas marinas
5 Suprabentos 17 Gadiformes 29 Aves marinas
6 Invertebrados bentónicos 18 Peces dem. varios (1) 30 Mamíferos marinos
7 Crust. decapodos natantia 19 Peces dem. varios (2) 31 Descartes
8 Crust. decapodos reptantia 20 Tiburones demersales 32 Detritos
9 Cef. bentónicos 21 Peces bentopelágicos A Arrastre
10 Cef. bentopelágicos 22 Anchoa C Cerco
11 Salmonetes 23 Sardina P Palangre
12 Congrio 24 Peq. peces pelágicos T Curricán  
 
Figura 7.27. Impacto trófico mixto (MTI) por flota de a) arrastre, b) cerco, c) palangre y d) curricán en 
































1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 19 20 21 22 23 24 25 26 27 28 29 30 31 32 A C P T
1978 1994 2003










Figura 7.28. Resultados del análisis factorial de componente principales aplicados a los datos de 
comparación de biomasas totales (t·km-2) excluyendo el detrito y el detrito y el plancton, producción 
primaria (t·km-2·año-1), producción y consumo total (t·km-2·año-1) excluyendo el plancton, y capturas 
totales (t·km-2·año-1) para el mar Catalán y ecosistemas de afloramiento de Benguela y Humboldt (Figura 







































Figura 7.29. Biomasa (t·km-2) por nivel trófico íntegro para el mar Catalán y ecosistemas de afloramiento 















Figura 7.30. Resultados del análisis factorial de componente principales aplicados a los datos de 
comparación de cocientes de biomasa, producción y captura de especies de peces planctivoros respecto a 
las especies piscívoras (Bpl/Bpp, Ppl/Ppp, Cpl/Cpp) (a-c), especies de pequeños pelágicos respecto a los 
grandes peces pelágicos (Bppel/Bgpel, Pppel/Pgpel, Cppel/Cgpel) (d-f), y especies planctívoras respecto al total de 
consumidores del ecosistema (Bpl/Bt, Ppl/Pt, Cpl/Ct) (g-i) para el mar Catalán y ecosistemas de 
afloramiento de Benguela y Humboldt (Figura 5 – Anexo VI) según a) el primer y segundo componente; 


















Figura 7.31. Resultados del análisis factorial de componente principales aplicados a los datos de partición 
(%) del consumo de la producción total excluyendo el zooplancton y el macrobentos del mar Catalán y 
ecosistemas de afloramiento de Benguela y Humboldt (Figura 6 – Anexo VI) según a) el primer y 
segundo componente; y b) el primer y tercer componente.  
Factor 3 
Factor 1









Figura 7.32. Resultados del análisis factorial de componentes principales aplicados a los datos de 
partición (%) del consumo de la producción de los peces pelágicos de tamaño pequeño excluyendo el 
zooplancton y el macrobentos del mar Catalán y ecosistemas de afloramiento de Benguela y Humboldt 






















































Figura 7.33. Espectro trófico excluyendo el plancton gelatinoso y el macrobentos de a) biomasa (t·km-2), 
b) captura (t·km-2·año-1), y c) captura/biomasa por nivel trófico íntegro para el mar Catalán y ecosistemas 






















































































































Figura 7.34. Producción primaria requerida para sostener la pesquería teniendo en cuenta todos los TL = I 

































Pez pel. peq. especial Merluza adulta (1)
Merluza juv. (1)
 
Figura 7.35. Tasa de explotación (F/Z) de varias especies comerciales en el mar Catalán y ecosistemas de 
afloramiento de Benguela y Humboldt.  
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Figura 7.36. Comparación de índices ecológicos de desarrollo, madurez y estabilidad y de flujos tróficos 
del norte y centro Adriático y la reserva marina de Miramare. Los resultados se encuentran representados 
en escala logarítmica para facilitar su comparación. 

















































Figura 7.37. Eficiencia de transferencia de energía (%TE) por nivel trófico íntegro (TL) del mar Adriático 
y la reserva marina de Miramare a) totales para ambos sistemas; b) relativas a los productores primarios y 













































a) Mar Adriático (década de 1990) 
18.9 45.1 6.8 0.19 0.01 0    
6.6
 ─ ─ ─ ─  ─
0.001




















b) Reserva marina de Miramare (2000-2003) 
 
44.3 10.4 3.2 0.1 0.00 0    
0.0
 ─ ─ ─ ─  ─
0.000





























Figura 7.38. Representación de los flujos tróficos en forma de Lindeman Spine para el mar Adriático y la 


























































































































1 Producción primaria 9 Peces bentopelágicos
2 Zooplancton 10 Peces pel. de mediano y pequeño tamaño
3 Plancton gelatinoso 11 Peces demersales no piscivoros
4 Suprabenthos 12 Peces demersales piscívoros
5 Gusanos poliquetos 13 Depredadores apicales
6 Invertebrados bentónicos 14 Aves marinas
7 Decápodos 15 Tortugas marinas
8 Cefalópodos 
 
Figura 7.39. Comparativa de a) biomasas (t·km-2), b) producción (t·km-2·año-1), y c)  consumo (t·km-2·año-
1) por  grupo funcional en el mar Adriático y en la reserva marina de Miramare. Los resultados se 
encuentran representados en escala logarítmica para facilitar su comparación. 













































Figura 7.40. Comparación de cocientes de biomasa y producción del mar Adriático y de la reserva marina 
de Miramare (excluyendo TL = 1): a) biomasa total/producción total (Bt/Pt), b) biomasa pelágica 
capturable/biomasa total (Bd/Bp), c) biomasa de peces/biomasa total (Bp/Bt), d) producción de 
peces/producción total (Pp/Pt), e) biomasa invertebrados/biomasa total (Binv/Bt), f) producción 
invertebrados/producción total (Pinv/Pt), g) biomasa especies piscívoras/biomasa total (Bpp/Bt), h) 
producción especies piscívoras/producción total (Ppp/Pt), i) Biomasa peces planctívoros/biomasa total 













































































































































Peces demersales no piscivoros
 
 
Figura 7.41. Consumo de la producción total del mar Adriático y de la reserva marina de Miramare (se 
muestran los valores ≥  2%).  
 
b) Reserva marina de Miramare (2000-2003) 
a) Mar Adriático (década de 1990) 





















Peces pel. pequeños y medios


















Figura 7.42. Consumo de la producción de grupos funcionales explotados del mar Adriático y 
equivalentes en la reserva Marina de Miramare (excluyendo el detrito, con consumo ≥  2%).  
b) Reserva marina de Miramare (2000-2003) 
a) Mar Adriático (década de 1990) 







































































1 Producción primaria 9 Peces bentopelágicos
2 Zooplancton 10 Peces pel. de mediano y pequeño tamaño
3 Plancton gelatinoso 11 Peces demersales no piscivoros
4 Suprabenthos 12 Peces demersales piscívoros
5 Gusanos poliquetos 13 Depredadores apicales
6 Invertebrados bentónicos 14 Aves marinas
7 Decápodos 15 Tortugas marinas
8 Cefalópodos 16 Detrito  
 
Figura 7.43. Comparación de a) los niveles tróficos (TL), b) eficiencias ecotróficas totales (EE) por grupo 
funcional del mar Adriático y de la reserva marina de Miramare. En b se muestran también los valores de 
los grupos funcionales explotados si se elimina la pesca en el modelo del mar Adriático (rombos). 







































Figura 7.44. Impacto trófico mixto (MTI) total por grupo impactante para el mar Adriático y para la 















































































































































































































































































































































































1 Producción primaria 9 Peces bentopelágicos
2 Zooplancton 10 Peces pel. de mediano y pequeño tamaño
3 Plancton gelatinoso 11 Peces demersales no piscivoros
4 Suprabenthos 12 Peces demersales piscívoros
5 Gusanos poliquetos 13 Depredadores apicales
6 Invertebrados bentónicos 14 Aves marinas
7 Decápodos 15 Tortugas marinas
8 Cefalópodos  
 
Figura 7.45. Efecto total ( ijε ) por grupo funcional en función de la biomasa relativa (Bi) en el mar 
Adriático (círculos negros) y en la  reserva marina de Miramare (círculos grises). El detrito no se 
muestran en la figura y obtienen una biomasa relativa alta y un efecto total alto (mar Adriático: Bi = 0.61, 
ijε = 0.80; Miramare: Bi = 0.41, ijε = 0.79). La producción primaria para la Miramare tampoco se 
encuentra en la gráfica (Bi = 0.44, ijε = 0.36). 
 





































Figura 7.46. Comparación de espectro trófico de biomasa y producción de TL ≥  II entre el mar Adriático 
y la reserva marina de Miramare: a) biomasa total (t·km-2); b) biomasa total, excluyendo a los 


























































































































Tabla 7.1. Indicadores ecológicos de desarrollo, madurez y estabilidad analizados en el análisis factorial de correspondencias.
Indicador
















El nivel trófico medio de la captura parece disminuir a medida que la actividad pesquera se desarrolla
Producción primaria requerída para sostener la actividad pesquera
Definición  y tendencia en desarrollo
La longitud media de las vías representa el número de grupos funcionales que un flujo atraviesa dentro del ecosistema y 
es una medida de la complejidad de la red trófica 
El índice de omnivoría del sistema (SOI):  índice que refleja el estatus trófico y la complejidad de la comunidad. Valores 
bajos de SOI indican una linealidad en la red trófica del sistema en general. 
La eficiencia de transferencia energética  representa la fracción total de producción de un TL que es transferida a un 
nivel trófico superior a través del consumo o es exportada fuera del sistema
La producción neta del sistema es la producción primaria menos la respiración total del sistema y se relaciona con el 
cociente P/R. 
El índice de reciclaje por depredación (PCI) es una modificación del índice FCI en el que se excluye el reciclaje a través 
del detritos
cociente respiración/biomasa: se considera una función termodinámica relacionada con la homeostasis de los 
ecosistemas, con la estabilidad y con a entropía 
cociente producción primaria total/respiración: representa la produccion primaria en función de la respiración del 
sistema.
cociente producción primaria total/biomasa total: representa el desarrollo del ecositema cuando la respiración y la 
biomasa aumenta, y es elevado en ecosistemas inmaduros dónde la respiración es menor
cociente biomasa/producción del sistema: se relaciona indirectamente con el tamaño de los organismos y su longevidad, 
siendo mayor cuando el ecosistema se desarrolla y los organismos de mayor tamaño y vida más larga crecen en 
proporción dentro del sistema.
Rendimiento bruto de la pesqueria: índice de la eficiencia de la pesqueria entre la producción primaria del sistema y la 
captura total
El coste de funcionamiento del sistema (O) se sugiere esta relacionado con el reciclaje de nutrientes y con la resiliencia 
y capacidad del ecosistema a resistir perturbaciones
El índice de reciclaje de Finn refleja la proporción de todos los flujos generados que se reciclan en el sistema 
cociente biomasa/transferencias totales del sistema: representa la biomasa sostenida por unidad de energía.




















Cociente producción primaria total/respiració
Cociente producción primaria total/biomasa total
Rendimiento bruto de la pesquería
Longitud media de las vías 
Indice de omnivoría del sistema 
Transferencias totales del ecosistema
Producción neta del sistema 
Eficiencia de transferencia de energía
Nivel trófico medio de la captura 
Tabla 7.2. Tendencia de los índices ecológicos analizados (Tabla 7.1) en modelos
ecológicos de un ecosistema en varios períodos temporales según el desarrollo de la
pesqueria (Tabla 5 – Anexo VI).
Cociente biomasa/producción del sistema
Cociente respiración/biomasa
Producción primaria requerída para sostener la 
Indicador Tendencia (%)
Cociente biomasa/transferencias totales del sistema
Coste de funcionamiento del sistema 
Indice de reciclaje de Finn 
Indice de reciclaje por depredación 






Pp/R Cociente producción primaria total/respiració 1
Pp/B Cociente producción primaria total/biomasa total 1
B/P Cociente biomasa/producción del sistema 1
R/B Cociente respiración/biomasa 2
B/TST Cociente biomasa/transferencias totales del sistema 1
RO Coste de funcionamiento del sistema 1
FCI Indice de reciclaje de Finn 1
PCI Indice de reciclaje por depredación 1
PL Longitud media de las vías 1
SOI Indice de omnivoría del sistema 2
TLc Nivel trófico medio de la captura 2
PPRa
Producción primaria requerída para sostener la pesquería considerando los 
productores primarios 1
PPRb
Producción primaria requerída para sostener la pesquería considerando los 
productores primarios y detrito 1
GE Rendimiento bruto de la pesquería 1
TST Transferencias totales del ecosistema 1
PN Producción neta del sistema 1
FDt Suma todos los flujos al detrito 1
FDd Total de flujos tróficos generados a partir del detrito 1
TEt Eficiencia de transferencia de energía 1
Indicador
Tabla 7.3. Resultados de la comparación de los índices ecológicos analizados del mar Catalán respecto al
mar Adriático. El indicador evidencia una mayor presión pesquera y menor desarrollo del ecosistema en el
mar Catalán respecto al mar Adriático (1) o al contrario (2).
 
 
Stadisticos y flujos tróficos No pesca 1978 1994 2003
Suma de consumo total (Qt) 646.876 631.784 852.106 412.563 t·km-2·año-1
Suma exportación total (Et) 123.111 127.552 61.272 120.728 t·km-2·año-1
Suma de respiración total (Rt) 246.649 242.883 327.164 162.526 t·km-2·año-1
Suma todos los flujos al detrito (FDt) 419.840 413.212 416.901 286.601 t·km-2·año-1
Total de flujos tróficos generados a partir del detrito (FDp) 0.540 0.540 0.510 0.500
Tranferencias totales del sistema (TST) 1436.000 1415.000 1657.000 982.000 t·km-2·año-1
Suma de producción total (Pt) 558.000 557.000 658.000 408.000 t·km-2·año-1
Producción primaria neta total (PPt) 368.766 368.767 386.682 282.279 t·km-2·año-1
Producción primaria total/respiración total (Pp/R) 1.495 1.518 1.182 1.737
Producción neta del sistema (PN) 122.116 125.884 59.518 119.753 t·km-2·año-1
Producción primaria total/biomasa total (Pp/B) 6.714 7.331 6.555 9.457
Biomasa total/producción total (B/P) 0.098 0.090 0.090 0.073
Respiración total/biomasa total (R/B) 4.491 4.829 5.546 5.445
Biomasa total/transferencias totales (B/TST) 0.038 0.036 0.036 0.030
Biomasa total (sin detrito) (Bt) 54.921 50.302 58.994 29.850 t·km-2
Eficiencia de transferencia de energía total (TEt) 12.200 12.100 12.600 14.200
Capturas totales (Ct) - 3.971 5.356 3.432 t·km-2·año-1
Nivel trófico medio de la pesqueria (mTLc) - 3.060 3.120 3.120
Produccion primaria requerida para sostener la pesquería (desde los productores 
primarios, PPRa) - 19.384 35.724 30.130 %
Producción primaria requerida para sostener la pesquería (desde el TL =1, 
productores primarios y detrito, PPRb) - 23.660 40.490 34.760 %
Rendimiento bruto de la pesqueria (captura/ppt) - 0.011 0.014 0.012
Índices de red de flujos 
Transferencias totales recicladas (excluyendo el detrito) 13.770 17.640 27.400 14.240 t·km-2·año-1
Índice de reciclaje por depredación (% de transferencias totales sin el detrito) 2.310 2.990 3.330 3.480 %
Transferencias totales recicladas (incluyendo el detrito) 4.640 6.100 6.340 8.930 t·km-2·año-1
Índice de reciclaje de Finn (% de transferencias totales) 20.670 20.430 26.080 16.240 %
Longitud media de las vías según Finn 3.885 3.820 4.266 3.467
Longitud de la vías directa según Finn (excluyendo el detrito) 2.364 2.315 2.395 2.381
Longitud de la vías directas según Finn (incluyendo el detrito) 3.082 3.040 3.153 2.904
Índice de omnivoría del sistema 0.179 0.200 0.190 0.193
Índices de información
Ascendencia (A, %) 28.1 26.6 26.2 26.0 %
Coste de funcionamiento total (O, flowbits) 4395.4 4430.7 5078.5 3002.6 Flowbits
Coste de funcionamiento total  (O 71.9 73.4 73.8 74.0 %
Capacidad total (C, flowbits) 6115.3 6035.3 6884.9 4057.8 Flowbits













































































































































































































































































































































































































































































































   
   
   
   
   






















































































































   
   
   
   
   
   






















































































































































































































   
   
   
   

































   
   
   
   

































   
   
   






















































   























































   



















































































































































   
   
   
   




























































































































   



































   
   
   
   








































































































































 Indicadores de impacto pesquero aplicados a series 
temporales de datos del mar Catalán y el mar Adriático  






En este capítulo se desarrolla en mayor detalle la aplicación temporal de varios 
indicadores ecológicos de carácter trofodinámico para evaluar el impacto pesquero 
sobre el ecosistema del sur del mar Catalán y del mar Adriático centro-septentrional. 
Los indicadores utilizados pueden aplicarse a datos que no proceden directamente de 
modelos ecológicos, facilitando su aplicación en áreas o momentos temporales con 
escasez de información. 
Los indicadores aplicados son: 1) el nivel trófico medio de la captura (mTLc); 2) la 
combinación del mTLc y las capturas en el tiempo; 3) el índice FIB o Fishing in 
Balance Index; 4) la producción primaria requerida para sostener la pesquería 
considerando los productores primarios (%PPRa); 5) varios cocientes de capturas; y 6) 
el espectro trófico de la captura. 
El capítulo tiene como objetivo principal la evaluación temporal del impacto de la 
actividad pesquera en el mar Catalán y el mar Adriático mediante la aplicación de 
indicadores de los modelos ecológicos anteriormente presentados. Estos resultados 
pueden compararse con los obtenidos en los Capítulos IV-VII. Así mismo, la aplicación 
de estos indicadores ampliamente utilizados permite contextualizar a nivel global la 
situación de explotación del mar Catalán y del mar Adriático. 
Los objetivos específicos son: 
1. analizar la trayectoria de las capturas y su nivel trófico medio en función del 
desarrollo pesquero y su impacto en el sur del mar Catalán y en el mar Adriático centro-
septentrional; 
2. evaluar la relación entre el nivel de capturas y el mTLc mediante el índice FIB y 
analizar los motivos de su posible variación en el tiempo (expansión-contracción de la 
pesquería, eutrofización y sobreexplotación del ecosistema); 
3.  caracterizar de forma temporal la huella ecológica de la pesquería mediante el 
cálculo temporal de la %PPRa y la evolución del ecosistema en función de cambios en 
la proporción en la captura de determinados organismos (invertebrados, especies no 
comerciales, organismos demersales o pelágicos); 
4. analizar el cambio con el tiempo en la intensidad y estrategia de la pesca a través del 
estudio de los niveles tróficos explotados utilizando el espectro trófico; 
8.2. Material y métodos 
8.2.1. Estadísticas de pesca, correcciones y correlaciones 
Como ya se ha indicado en el Capítulo V, los datos de capturas del sur del mar Catalán 
provienen de las bases de datos de la Generalitat de Catalunya y del Instituto de 
Ciencias del Mar (CMIMA-CSIC) y están disponibles de forma completa por puerto 
pesquero y especie o grupos de especies desde 1976 hasta 2004 (Tabla 6 – Anexo IV). 
Estos datos de capturas han sido corregidos para tener en cuenta el descarte y la captura 





no registrada según los criterios presentados en los Capítulos IV y V (Tabla 7 – Anexo 
IV). La aplicación de los indicadores en este capítulo se ha realizado mediante el uso de 
1) los datos de capturas oficiales y 2) los datos corregidos con el descarte y la captura 
no registrada. 
Los datos de capturas del mar Adriático centro-septentrional provienen del Istituto 
Nazionale Italiano di Statistica (ISTAT) y han sido recogidos desde 1975 hasta 2000. 
Estos datos se encuentran desagregados por puerto y por especie o grupo de especie. 
Las estadísticas oficiales de pesca han sido corregidas con datos del Istituto di Scienze 
marine - Sezione Pesca Marittima Ancona (ISMAR-CNR) para tener en cuenta la 
captura en toda la cuenca Adriática centro-septentrional, incluyendo las flotas del este 
del mar Adriático. Los datos oficiales también se han corregido para excluir la captura 
de la franja litoral y la producción de la acuicultura, e incluir las capturas del arrastre 
bentónico modificado, las capturas de túnidos, de moluscos bivalvos y gasterópodos 
comerciales, la estimación de captura no registrada, los descartes y la captura accidental 
(Capítulo VI). Para la aplicación de los indicadores ecológicos en el mar Adriático 
también se han utilizado: 1. los datos oficiales y 2. los datos corregidos (Tabla 1 y Tabla 
2 – Anexo VII).  
Los datos de captura se han agrupado por grupo funcional para poder asociar a cada 
grupo un valor de nivel trófico proveniente del modelo ecológico del sur del mar 
Catalán y del mar Adriático centro-septentrional. 
Para medir la relación lineal entre el mTLc, el índice FIB, la %PPRa y el tiempo, y entre 
el mTLc y las capturas se ha utilizado el coeficiente de correlación no paramétrico de 
los rangos de Spearman con el paquete estadístico SPSS v11.0. Para determinar la 
significación de las tendencias observadas se ha escogido el nivel de p ≤  0.05. 
8.2.2. Índices aplicados 
8.2.2.1. Nivel trófico medio de la captura  
El cálculo del nivel trófico medio de la captura (mTLc) (Ec.3.21) se ha realizado a partir 
de la ecuación del nivel trófico medio (TL) de un organismo o grupo ecológico (i) 
(Ec.3.17). El TLi por grupo funcional capturado se ha obtenido de los modelos del mar 
Catalán (1994, Capítulo IV) y del mar Adriático (década de 1990, Capítulo VI).  
Una situación de pesca hacia niveles tróficos menores en el ecosistema marino, o 
Fishing Down Marine Food Web, se identifica cuando se observa una disminución en el 
mTLc y un aumento de la captura de este TL. Esto es debido al hecho de que la 
producción que se genera desde un nivel trófico se transfiere hacia niveles superiores de 
la cadena trófica de forma más o menos eficiente, mientras una gran parte de la energía 
no es transferida porque se utiliza en los procesos de mantenimiento, reproducción y 
otras actividades de los organismos (Winberg, 1971; Pauly y Christensen, 1995). Como 
término medio se ha calculado que el 10% de la energía de un nivel trófico se 
transforma en producción del nivel trófico superior (Pauly y Christensen, 1995). 
Consecuentemente, cuando desciende el mTLc en una unidad de TL se debería obtener 





un incremento de la captura (en términos de biomasa) proporcional a la transferencia de 
energía. En este caso la pesquería se encuentra en equilibrio y se puede afirmar que 
existe una situación de FDMFW.  
La suposición que se hace cuando se calcula el mTLc es que las capturas utilizadas para 
el análisis reflejan de forma global la abundancia relativa de especies en el ecosistema 
(Pauly et al., 1998b; Willemse y Pauly, 2004). Así, se asume que una disminución en el 
mTLc refleja la disminución en el TL medio de la comunidad explotada (Pauly et al., 
1998a), como se ha visto en varios casos con datos de capturas y datos independientes 
de la pesca (Christensen, 1998; Pinnegar et al., 2002; Jennings et al., 2002). 
En relación con el mTLc se ha sugerido su calculo a partir del TL > 3.25 (mTLc>3.25) 
para enfatizar los cambios en los organismos marinos con un TL mayor en el 
ecosistema y excluir los peces pelágicos de tamaño pequeño que se encuentran sujetos a 
grandes variaciones (Pauly, 2005; Pauly y Watson, 2005). Tanto en el mar Catalán 
como en el mar Adriático los peces pelágicos de pequeño y medio tamaño son los 
organismos con una mayor captura. Sin embargo, éstos están sujetos a variaciones 
ambientales que pueden modificar de forma notable de año en año su abundancia y su 
captura. La especie pelágica capturada con mayor valor económico es la anchoa, por lo 
que la sardina y otros peces pelágicos se capturan como especies acompañantes o como 
alternativa cuando la anchoa no es abundante. Esto hace que las capturas de sardina y 
otros peces pelágicos estén sujetas a grandes variaciones en función del comportamiento 
de la flota pesquera y de la captura de anchoa y que probablemente se produzcan 
grandes cantidades de descarte. Por lo tanto, se ha realizado el cálculo del mTLc>3.25 y 
del mTLcno.pl., excluyendo las capturas de peces pelágicos de tamaño pequeño y medio.   
Así, el mTLc se ha calculado a partir de los datos de capturas oficiales y corregidas 
según: 
1. Los datos totales por especie o grupo funcional (mTLc); 
2. Los datos de capturas por especie o grupo funcional con TL menor o mayor a 3.25 
mTLc>3.25 y mTLc<3.25); 
3. Los datos de capturas por especie o grupo funcional excluyendo la sardina y la 
anchoa (mTLcno.pl.). 
Se ha analizado también gráficamente el mTLc en función de las capturas (Pauly et al., 
1998a). Si la pesca está en equilibrio mientras captura progresivamente organismos 
situados en niveles tróficos menores del ecosistema, se debiera observar un aumento de 
las capturas a medida que el mTLc desciende, según la definición de FDMFW.  
En contraposición, si se observa una disminución de las capturas y un aumento del 
mTLc esto podría indicar la contracción de la actividad pesquera o la recuperación del 
ecosistema impactado por la pesca, en el cual los organismos con mayor nivel trófico 
aumentan en abundancia o la pesca se encuentra en retroceso. Si existe un aumento de la 
captura y un aumento del mTLc, existe una situación de expansión de la pesquería 





dentro de la capacidad de carga del ecosistema, o un aumento de esta capacidad de 
carga. Finalmente, una disminución tanto de la captura como del mTLc identifica una 
situación de degradación estructural y funcional del ecosistema (Pauly et al., 1998a). 
Una disminución del nivel trófico y el aumento de la captura se han relacionado con 
procesos de eutrofización (Caddy et al., 1998; Caddy y Garibalidi, 2000). 
8.2.2.2. Índice FIB 
Para complementar la información que se puede obtener del análisis del mTLc y las 
capturas, se ha aplicado también el índice FIB, o Fishing in Balance Index (Christensen, 
2000; Pauly et al., 2000).  
Este índice tiene como objetivo analizar el aumento o disminución de captura (Y) 
relacionado con el aumento o disminución del mTLc (Christensen, 2000; Pauly et al., 
2000). El índice permite evaluar si efectivamente una disminución en el mTLc se 
encuentra asociado con un aumento de la producción capturada y señala si la pesquería 





















/                 Ec.8.1 
Dónde Yk es la captura obtenida en el año k, Yo es la captura inicial (año de partida de 
la serie temporal analizada) y mTLc,k es el nivel trófico medio de la captura asociado a 
Yk, mientras que mTLc,o es el valor obtenido al inicio del análisis. TE es la eficiencia de 
transferencia de energía que por defecto es del 10%. En el caso del mar Catalán se ha 
calculado el FIB con una TE media de 12.6% (valor obtenido con el modelo ecológico) 
y de 10% (valor por defecto). Sin embargo, el valor de FIB no ha resultado ser muy 
sensible a las variaciones en el valor de TE, por lo que los resultados obtenidos han sido 
muy similares. Se presentan únicamente los valores de FIB asociados al valor del 
12.6%. En el caso del mar Adriático, el valor obtenido en el modelo y el valor por 
defecto coinciden (10%).  
El índice FIB se interpreta según: 
- Valores de FIB = 0 indican que los cambios en el mTLc concuerdan con cambios en 
las capturas según las previsiones ecológicas y que la actividad pesquera está en 
equilibrio; 
- Valores de FIB > 0 indican que existe una mayor captura a la que debiera registrarse 
con una bajada del mTLc, lo que puede mostrar un aumento de la capacidad del 
ecosistema debido, por ejemplo, a un aumento de la producción primaria, aunque puede 
estar relacionado con la expansión de la pesquería en términos geográficos o en 
términos de estocs anteriormente no explotados; 
- Valores de FIB < 0 indican que se registra una menor captura de la que debiera 
registrarse. Esto puede estar reflejando problemas en el registro de parte de la captura 
(porque existe descarte no declarado o captura ilegal), pero también puede estar 





relacionado con una limitación de la actividad pesquera o con una situación de 
sobreexplotación y perturbación del ecosistema. El mTLc desciende y también 
descienden las capturas. 
La principal suposición que se realiza utilizando este índice es que la transferencia de 
energía entre niveles tróficos y en el tiempo es constante (Pauly et al., 2000).  
8.2.2.3. Producción primaria requerida para sostener la pesquería 
El concepto de producción primaria para sostener la pesquería (PPR) ha sido 
introducido con antelación (Ec.3.20) y representa la cantidad de producción primaria del 
área de estudio que se necesita para sostener la captura (Pauly y Christensen, 1995). En 
ambos ecosistemas la %PPR calculada a partir de los modelos ecológicos en momentos 
puntuales ha sido elevada y aquí se estudia su evolución temporal.  
La PPR puede calcularse utilizando el mTLc o utilizando el TLi de cada grupo 
capturado y su proporción dentro del total de la captura. El primer caso es una 
simplificación del segundo y tiene asociada un mayor error porque TL se encuentra 
relacionado con PPR de forma potencial. En este capítulo se ha calculado la PPR a 
partir del TLi de cada grupo funcional derivado de los modelos ecológicos y con la 
fracción de cada grupo en la captura y, a modo de comparación, se ha calculado también 
la PPR a partir del mTLc. 
Además, la PPR se estima a partir de la eficiencia de transferencia de energía (TE) 
media del ecosistema. Durante el cálculo se ha observado que, contrariamente al caso 
del índice FIB, este índice es bastante sensible a los cambios en la TE, por lo que en el 
caso del mar Catalán la PPR se ha calculado con los datos de dos formas posibles: con 
el valor de TE de 10% (valor por defecto) y con el valor de TE de 12.6% (valor del 
modelo ecológico). 
La PPR se puede calcular en % si se expresa de forma relativa en función de la 
producción primaria del ecosistema, PP. Ésta puede ser calculada a partir de los 
productores  primarios (%PPRa) y a partir de los productores primarios y el detrito 
(%PPRb), es decir, teniendo en cuenta todos los flujos desde TL =1. El principal 
inconveniente del cálculo de %PPR en el tiempo se encuentra en la estimación de la 
producción primaria y del detrito del ecosistema, que en muchas ocasiones no se 
encuentra disponible. Además, es difícil obtener una estimación de la producción de 
detrito total en un ecosistema si no se dispone de un modelo ecológico. En este trabajo 
se ha calculado la PPRa del mar Catalán y el mar Adriático en términos absolutos (t·km-
2·año-1) y se ha expresado en función de la producción primaria, P1, del año de 
construcción del modelo ecológico inicial (1994 para el mar Catalán y la década de 
1990 para el mar Adriático). La P1 para el mar Catalán es de 386.682 t·km-2·año-1 y para 
el mar Adriático de 449.7660 t·km-2·año-1 (Capítulos IV y VI). 
 
 





8.2.2.4. Cocientes de capturas 
Para el cálculo de los cocientes de capturas se han utilizado tanto las capturas oficiales 
como las capturas corregidas y se han calculado seis cocientes: 
1. Captura de especies no comerciales respecto el total capturado (Cnc/Ct) 
2. Captura de invertebrados/captura total (Cinv/Ct) 
3. Captura de peces piscívoros/captura de peces planctófagos (Cpp/Cpl) 
4. Captura demersal/captura total (Cd/Ct) 
5. Captura de peces pelágicos de tamaño pequeño/captura de peces e invertebrados 
demersales (Cp/Cd) 
Los cocientes Cnc/Ct, Cinv/Ct y Cpp/Cpl pueden ser útiles para mostrar los cambios en el 
ecosistema producidos por la actividad pesquera. Estos cocientes son fáciles de calcular 
e interpretar, aunque pueden no responden de forma exclusiva a un cambio en la 
explotación pesquera (Rochet y Trenkel, 2003; Cury et al., 2005b). El cociente Cd/Ct 
proporciona una idea del origen de la captura en función del hábitat explotado. El 
cociente el Cp/Cd puede aumentar con la actividad pesquera cuando ésta centra su 
actividad en el componente demersal (Rochet y Trenkel, 2003), pero también se ha 
relacionado con el aumento de nutrientes disponibles y la eutrofización (Caddy, 2000; 
Leiva Moreno et al., 2000).  
8.2.2.5. Espectro trófico de la captura  
Finalmente también se ha incluido el análisis del espectro trófico de la captura (Gascuel 
et al., 2004) para ampliar su aplicación al mar Adriático. Esto ha permitido, junto con el 
análisis de las capturas, poner de manifiesto el cambio en la estrategia e intensidad de 
pesca en ambos ecosistemas desde mediados de la década de 1970 hasta la actualidad.  
8.3. Resultados 
8.3.1. Sur del mar Catalán 
a) Capturas 
Las capturas totales oficiales y corregidas (Figura 3.5) muestran una disminución global 
desde 1976 hasta 2004 que es significativa en el caso de los datos oficiales (coeficiente 
de correlación de Sperman: rs = - 0.554, p = 0.001), pero no en el caso de los datos 
corregidos (rs = - 0.204, p = 0.144). Si excluimos las capturas de los peces pelágicos de 
tamaño pequeño y medio, se obtiene también una disminución de la captura no 
significativa (rs = - 0.011, p = 0.489). 
El porcentaje ( ≥ 5%) de las principales especies capturadas desde 1976 hasta 2004 
muestra que la sardina, y en menor medida la anchoa, presentan las fracciones mayores 
de captura durante todo el período estudiado (Figura 8.1). El jurel ha aumentado en 
importancia desde los inicios de la serie temporal, como también lo ha hecho la 
merluza, los cangrejos y los cefalópodos bentónicos. Contrariamente, la bacaladilla y la 





anchoa han disminuido en la pesquería, mientras que la sardina muestra fluctuaciones 
importantes. 
Las capturas corregidas por principales grupos pescados (Figura 8.2a) muestran que 
tanto los peces planctófagos como los peces demersales no piscívoros experimentan una 
disminución significativa desde 1976 hasta 2004 (rs = -0.804, p = 0.000; rs = -0.370, p 
= 0.024). Por el contrario, se observa un aumento significativo de las capturas de 
invertebrados (rs = 0.654, p = 0.000) y un aumento no significativo de las capturas de 
peces piscívoros (rs = 0.123, p = 0.228). Si se analiza la captura por nivel trófico 
(Figura 8.2b), se observa que ésta ha aumentado para el nivel trófico menor (TL 2 - 3) y 
ha disminuido para el nivel trófico medio (TL 3 - 3.5) (rs = 0.633, p = 0.000; rs = - 
0.751, p = 0.000), mientras que los TL altos (TL > 3.5) no muestran un aumento 
significativo (rs = 0.144, p = 0.228). En términos de capturas de organismos con TL 
mayor o menor a 3.25 (Figura 8.2c), se ve una disminución en ambos casos, 
significativa en el caso de la captura con TL ≤ 3.25 (rs = - 0.341, p = 0.035) y no 
significativa en el caso de la captura con TL > 3.25 (rs = - 0.184, p = 0.170). 
b) Nivel trófico medio de la captura  
El análisis del mTLc muestra un aumento desde 1976 a 2004 (Figura 8.3a). Este 
aumento es significativo si se analizan los datos de capturas oficiales (rs = 0.539, p = 
0.001), pero no lo es cuando se emplean los datos corregidos (rs = 0.071, p = 0.357). 
Al analizar el mTLc de las capturas con TL > 3.25 (Figura 8.3b), se observa un aumento 
significativo en el caso de las capturas oficiales y corregidas (rs = 0.730, p = 0.000; rs = 
0.794, p = 0.000) que se debe básicamente al aumento de la captura de merluza adulta 
(Figura 8.1) con un TL elevado (TL = 4.1). Por el contrario, el análisis del mTLc de las 
capturas de TL ≤ 3.25 (Figura 8.3c) muestra un aumento no significativo en cuanto a las 
capturas oficiales (rs = 0.147, p = 0.223) y una disminución significativa si se utilizan 
las capturas corregidas (rs = - 0.342, p = 0.035).  
Finalmente, si se analiza el mTLc de la captura excluyendo los peces pelágicos de 
tamaño pequeño y medio (Figura 8.3d), se observa una disminución no significativa en 
el caso de las capturas oficiales (rs = - 0.297, p = 0.059) y una disminución significativa 
si se analizan las capturas corregidas (rs = - 0.398, p = 0.016). 
La representación gráfica del mTLc y las capturas se presenta en la Figura 8.4. Con los 
datos de capturas corregidas (Figura 8.4a) se observan 8 períodos diferenciados en la 
dinámica del mTLc y las capturas. En el primer período (1976-1979) las capturas 
prácticamente no muestran variación, estando alrededor de las 20.000 toneladas (t), 
mientras que el mTLc varía desde 3.07 en 1977 a 3.13 en 1978. Desde 1979 a 1983 se 
observa un aumento de la captura (hasta las 25.000 t) y un aumento del mTLc desde 
3.11 a 3.14. Del 1984 al 1988 se registran variaciones importantes de captura mientras 
el nivel trófico se mantiene. A partir de 1988 y hasta 1990 se observa un aumento del 
mTLc (desde 3.16 a 3.21) y una disminución notable de las capturas hasta las 15.000 t. 
Esta disminución de las capturas y aumento del mTLc se debe básicamente a la 





disminución de la captura de sardina (Figura 8.1). A partir de 1990 hasta 1993 se 
registra una disminución del mTLc (3.21-3.15) y un aumento de la captura, básicamente 
por la recuperación de la captura de sardina, hasta las 24.000 t capturadas, y se obtiene 
en 1994 un aumento de capturas aun mayor hasta las 26.000 t y un aumento del mTLc 
(3.19). Este año es el momento en que se registra una mayor captura durante toda la 
serie temporal analizada y parece ser también un momento de inflexión a partir del cual 
la captura ha disminuido de forma progresiva hasta el 2004. Así, desde 1994 a 1998 se 
observa una disminución de la captura (hasta las 20.000 t) y una disminución del mTLc 
(3.09) y desde 1999 hasta 2004 se observa una disminución de la captura aun mayor 
(hasta las 16.000 t) y un aumento del mTLc (3.13). La correlación entre el mTLc y la 
captura muestra una relación negativa no significativa (rs = - 0.073, p = 0.353). 
Como el análisis de mTLc excluyendo los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio 
ha mostrado una disminución significativa, se ha analizado también la relación entre la 
captura y el mTLc excluyendo estos peces pelágicos (Figura 8.4b). En este caso se 
observan diferencias importantes respecto a la figura anterior. Desde 1976 a 1977 se 
registra un aumento de la captura (hasta las 7.000 t) y una disminución del mTLc, 
seguido de una disminución de la captura y del mTLc desde 1977 a 1978 y una ligera 
recuperación de ambos hasta 1979-1980. A partir de 1980 y hasta 1983 se registran 
niveles de mTLc similares, pero la captura aumenta sustancialmente hasta las 9.500 t. A 
partir de 1983 y hasta 1991 se observa una disminución de la captura y un aumento 
notable del mTLc desde 3.39 a 3.41. Las capturas desde 1991 a 1993 aumentan sin que 
se modifique sustancialmente el mTLc, pero en 1994 observamos un aumento de la 
captura cercana a las 10.000 t con un aumento notable del mTLc hasta 3.52. Este 
momento parece ser un punto de inflexión a partir del cual las capturas disminuyen 
progresivamente hasta 1998 y el mTLc cae hasta el 3.29. Desde 1998 hasta 2004 se 
observa un ligero aumento del mTLc hasta el 3.34 y continúa la disminución de las 
capturas hasta las 6.000 t en 2004. La correlación entre el mTLc y la captura muestra 
una relación positiva significativa (rs = 0.318, p = 0.048), lo que sugiere que con un 
mTLc mayor se registran más capturas que a medida que el mTLc baja. 
c) Índice FIB 
En concordancia con lo que se observa en la representación de las capturas y el mTLc, 
el índice FIB calculado desde 1976 hasta 2004 (Figura 8.5) muestra una disminución 
inicial desde 1976 hasta 1980, seguida por un aumento desde 1981 hasta 1988, 
momento en el que se registra una disminución hasta 1990, con valores negativos de 
FIB. A continuación se observa una recuperación hasta el valor mayor de FIB en 1994. 
A partir de este momento el FIB disminuye hasta obtener valores negativos desde 
mediados de la década de 1990. Sin embargo, la disminución no es significativa, y ello 
tanto en el caso de las capturas oficiales como de las capturas corregidas (rs = - 0.264, p 
= 0.083, rs = - 0.200, p = 0.149). 
En general se observan tres grandes períodos en las tendencias del índice FIB. El primer 
período, finales de la década de 1970, y el último período, inicios de 2000, muestran 





valores negativos que indican una captura menor de la que en principio debiera 
obtenerse con el mTLc correspondiente y la transferencia de energía registrada en el 
ecosistema. Esto también se observa de forma breve en 1989-1992. Esto podría reflejar 
un período en el que el descarte de la actividad pesquera no se hubiera tenido en cuenta, 
pero éste sí se ha considerado en la serie de capturas corregidas, que se comporta de 
forma similar. Por lo tanto, los valores negativos de FIB deben relacionarse con una 
contracción de la pesqueria o con una situación de sobreexplotación y perturbación del 
ecosistema. En el primer período de finales de la década de 1970 esto concuerda con 
una situación dónde el mTLc disminuye y también disminuyen las capturas (Figura 
8.4). En el segundo caso, inicios del año 2000, esto concuerda con una disminución de 
las capturas y un aumento del mTLc, por una disminución notable de organismos con 
TL bajo, sobre todo peces pelágicos de tamaño pequeño y medio (Figura 8.4a) pero 
también peces demersales no piscívoros (Figura 8.4b y Figura 8.2a). Durante la década 
de 1980 se observa un aumento del índice FIB que puede relacionarse con una mayor 
captura a la que debiera registrarse con una bajada del mTLc, lo que puede mostrar un 
aumento de la capacidad del ecosistema debido, por ejemplo, a un aumento de la 
producción primaria o de nutrientes, aunque también puede estar relacionado con la 
expansión de la pesquería en términos geográficos o en términos de estocs menos 
explotados anteriormente.  
d) Producción primaria requerida para sostener la pesquería  
La producción primaria (%PPRa) es notablemente sensible al cálculo realizado con el 
mTLc y el TLi de cada grupo, siendo el primer cálculo menor al segundo (Figura 8.6). 
Los resultados muestran un aumento de la %PPRa hasta 1994 y luego una disminución 
hasta 2004, tanto considerando los valores de capturas oficiales como los valores 
corregidos. La disminución, sin embargo, no es significativa en ninguno de los casos 
estudiados.   
e) Cocientes de capturas 
Los cocientes de capturas muestran también cambios importantes entre 1976 y 2004 
(Figura 8.7). La captura de especies no comerciales respecto el total capturado (Cnc/Ct) 
(Figura 8.7a), la captura de invertebrados respecto a la captura total (Cinv/Ct) (Figura 
8.7b) y la captura de peces piscívoros en función de la captura de peces planctófagos 
(Cpp/Cpl) (Figura 8.7c) han aumentado de forma significativa, tanto si se considera la 
captura oficial (rs = 0.520, p = 0.002; rs = 0.789, p = 0.000, y rs = 0.733, p = 0.000) 
como la captura corregida (rs = 0.309, p = 0.052; rs = 0.809, p = 0.000, y rs = 0.338, p = 
0.020). La captura demersal en función de la captura total (Cd/Ct) (Figura 8.7d) muestra 
un aumento en ambos casos, que es significativo si se considera la captura oficial (rs = 
0.629, p = 0.000). La captura de pequeños pelágicos en comparación con la captura de 
peces e invertebrados demersales (Cp/Cd) (Figura 8.7e) ha disminuido desde 1976 a 
2004 de forma significativa en el caso de las capturas oficiales (rs = - 0.684, p = 0.000) 
y no significativa en el caso de las capturas corregidas (rs = - 0.227, p = 0.118).  





Estos resultados muestran un cambio importante en la captura desde 1976 a 2004 en 
relación con los invertebrados (Cinv/Ct) y la captura no comercial (Cnc/Ct), que han 
aumentado significativamente, en concordancia con un aumento de los peces piscívoros, 
y en detrimento de los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio (Cpp/Cpl), que han 
disminuido de forma significativa (Figura 8.2a). También parece haber un aumento de 
la fracción demersal respecto la fracción total (Cd/Ct), que corresponde básicamente a 
una disminución de los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio en relación con los 
organismos demersales capturados (Cp/Cd), aunque no es significativa si el cálculo se 
hace con las capturas corregidas.  
f) Espectro trófico de la captura  
En la Figura 8.8 se presentan los resultados de la dinámica temporal del espectro trófico 
de la captura para el mar Catalán (parcialmente presentados en el Capítulo VII). Como 
se puede observar, la estrategia de pesca en la zona está centrada principalmente en el 
TL = 3 y en menor medida en el TL = 4.25. Esta estrategia no ha variado 
sustancialmente entre 1978 y 2003. Sin embargo, sí se observa una variación en la 
intensidad de la captura, que es menor en 1976 y aumenta en 1986 y 1996 (momento en 
el que se registra un máximo de capturas en TL = 3 y TL = 4.25). En 2004 se observa, 
sin embargo, una disminución de las capturas a niveles menores al 1976. Estos 
resultados ponen de relieve también que la intensidad de pesca en 1976 en la zona de 
estudio ya es elevada.  
8.3.2. Mar Adriático centro-septentrional 
a) Capturas 
Las capturas totales registradas en el mar Adriático centro-septentrional (Figura 8.9) han 
disminuido de forma significativa desde 1975 a 2000, tanto si se consideran los datos 
oficiales como los corregidos (rs = - 0.746, p = 0.000; rs = - 0.739, p = 0.000). Las 
capturas también muestran una disminución significativa si se excluyen los peces 
pelágicos de tamaño pequeño y medio (rs = - 0.449, p = 0.011). 
La captura durante el período analizado ha variado notablemente según las especies o 
grupos de especies capturados (Figura 8.10). La sardina y la anchoa son las especies con 
una mayor captura, aunque muestran una variación notable. Los peces demersales 
varios, la merluza y los peces planos han disminuido en importancia en el conjunto de 
las capturas desde 1975 a 2000, mientras que los decápodos reptantia han aumentado en 
proporción.  
Si se analiza la captura corregida por grupos (Figura 8.11a), se puede observar una 
disminución en el caso de los peces piscívoros, los peces planctófagos y los peces 
demersales no piscívoros. Esta disminución es significativa en los tres casos (rs = - 
0.428, p = 0.015; rs = - 0.768, p = 0.000; rs = - 0.811, p = 0.000 respectivamente). Por el 
contrario, las capturas de los invertebrados han aumentado de forma no significativa (rs 
= 0.329, p = 0.051). En función de los niveles tróficos (Figura 8.11b), se puede observar 
una disminución significativa de los tres rangos analizados (TL = 2 - 3: rs = - 0.411, p = 





0.019; TL = 3 - 3.5: rs = - 0.751, 0.000; TL > 3.5: rs = - 0.547, p = 0.002). Así mismo, si 
se observan las capturas de los niveles tróficos menores y mayores a 3.25 (Figura 
8.11c), se muestra una disminución significativa de ambos rangos entre 1975 y 2000 (rs 
=  - 0.611, p = 0.000; rs = - 0.660, p = 0.000).  
b) Nivel trófico medio de la captura  
El mTLc del mar Adriático centro-septentrional desde 1975 a 2000 presenta una 
disminución si se consideran las capturas tanto oficiales como corregidas (Figura 
8.12a), que es significativa en ambos casos (rs = - 0.341, p = 0.044; - 0.366, p = 0.033). 
La disminución es también significativa para la fracción de captura de TL > 3.25 
(Figura 8.12b) y menor o igual a TL ≤ 3.25 (Figura 8.12c), tanto si se consideran los 
datos oficiales como los corregidos (TL ≤  3.25: rs = - 0.436, p = 0.013 y rs = - 0.436, p 
= 0.013; TL > 3.25: rs = - 0.398, p = 0.022; rs = - 0.476, p = 0.007). Si se excluyen las 
capturas de los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio (Figura 8.12d), la 
disminución es de mayor magnitud (rs = - 0.701, p = 0.000; rs = - 0.703, p = 0.000). 
Si se analiza la captura corregida en función del mTLc (Figura 8.13a), se observan 
cambios importantes en la estrategia de explotación del mar Adriático centro-
septentrional desde 1975 a 2000. En 1975 y hasta 1978 se observa un aumento de la 
captura y una ligera disminución del mTLc, seguido en 1979 por un aumento del mTLc 
y posteriormente una disminución en 1980 que conlleva un aumento notable de la 
captura hasta las 224.000 t. En 1981 y 1982 se observa aún un aumento de la captura 
que implica una disminución y aumento posterior del mTLc. En 1982 se registra el 
máximo de captura con 237.000 t y un mTLc de 3.28. Este año parece ser un punto de 
inflexión a partir del cual la captura en el mar Adriático centro-septentrional ha 
disminuido paulatinamente hasta el 2000, con 90.000 t registradas. Esta disminución 
viene protagonizada desde 1982-1983 hasta 1992 por un aumento del mTLc hasta el 
3.35 (valor mayor de mTLc registrado durante todo el período estudiado) e incluye el 
período de disminución de la captura de los pequeños peces pelágicos en el mar 
Adriático (Cingolani et al., 1996; Azzali et al., 2002; Santojanni et al., 2003). A partir 
de 1992 el mTLc baja sustancialmente hasta un mTLc de 3.18 en el 2000. La 
correlación entre el mTLc y la captura muestra una relación positiva no significativa (rs 
= 0.205, p = 0.158). 
Si se excluyen los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio en el análisis de la 
captura corregida en función del mTLc (Figura 8.13b), se observan similitudes con lo 
anteriormente mencionado. Sin embargo, el mTLc entre 1975 y 1978 no disminuye sino 
que aumenta, y 1982 aparece también como un punto de inflexión a partir del cual las 
capturas en el área disminuyen sustancialmente, así como lo hace el mTLc desde 1989, 
de 3.64 a 3.29. Desde 1989 a 2000 existe un primer período en el que la captura 
aumenta con la disminución del mTLc (1989-1992) a partir del cual la captura 
disminuye de forma continuada. La correlación entre el mTLc y la captura  corregida 
sin los peces pelágicos muestra una relación positiva significativa (rs = 0.441 p = 
0.012). 





c) Índice FIB 
Si se analiza el índice FIB (Figura 8.14), se observa, tanto si se emplean las capturas 
oficiales como las capturas corregidas, un primer aumento hasta 1982 y luego una 
disminución paulatina hasta obtener valores negativos del índice a partir de 1994. En los 
dos casos el índice FIB muestra una disminución significativa desde 1975 a 2000 (rs = - 
0.732, p = 0.000; rs = - 0.706, p = 0.000). 
d) Producción primaria requerida para sostener la pesquería  
En todos los casos, la producción primaria del ecosistema (%PPRa) es notablemente 
sensible al cálculo realizado con el mTLc y el TLi de cada grupo y muestra una 
tendencia similar a la obtenida con el análisis de las capturas totales (Figura 8.15). Ésta 
disminuye de forma significativa considerando las capturas oficiales y las capturas 
corregidas, tanto si se calcula la %PPRa con el mTLc o con el TLi y la fracción 
capturada (rs = - 0.731, rs = - 0.670, rs = - 0.707, rs = - 0.649, p = 0.000). El valor 
máximo se obtiene en 1982 (36.27%) y el mínimo en el 2000 (10.27%). 
e) Cocientes de capturas 
La captura de especies no comerciales respecto el total capturado (Cnc/Ct) (Figura 8.16a) 
y la captura de invertebrados respecto a la captura total (Cinv/Ct) (Figura 8.16b) han 
aumentado de forma significativa, tanto si se considera la captura oficial como la 
corregida (rs = 0.714, p = 0.000 y rs = 0.718, p = 0.000; rs = 0.874, p = 0.000 y rs = 
0.891, p = 0.000; respectivamente). La captura de peces piscívoros en función de la 
captura de peces planctófagos (Cpp/Cpl) (Figura 8.16c) muestra un aumento no 
significativo (rs = 0.180, p = 0.190; rs = 0.152, p = 0.229), mientras que el aumento de 
la captura demersal en función de la captura total (Cd/Ct) (Figura 8.16d) es significativo 
en ambos casos (rs = 0.604, p = 0.001; rs = 0.596, p = 0.001). En contraposición, la 
captura  de peces pelágicos de tamaño pequeño en comparación con la captura de peces 
e invertebrados demersales (Cp/Cd) (Figura 8.16e) ha disminuido desde 1976 a 2004 de 
forma significativa (rs = - 0.618, p = 0.000; rs = - 0.622, p = 0.000). 
Estos resultados indican cambios importantes en la captura desde 1975 a 2000 con un 
aumento de la captura de invertebrados (Cinv/Ct) y de especies no comerciales (Cnc/Ct), 
sobre todo de invertebrados bentónicos, y con un aumento también de la fracción 
demersal (Cd/Ct) (Figura 8.10). Además, se observa un aumento de la captura de peces 
pelágicos de tamaño pequeño en relación con la captura demersal (Cp/Cd) desde 1975 a 
mediados de la década de 1980, momento a partir del cual disminuye hasta 1994 para 
aumentar después ligeramente hasta 2000. Este aumento puede estar relacionado con el 
esfuerzo de pesca sobre los peces pelágicos de pequeño tamaño en la región, pero 
también con la disponibilidad de nutrientes (Caddy, 2000; Leiva Moreno et al., 2000).  
f) Espectro trófico de la captura  
En concordancia con los resultados obtenidos en el mar Catalán, la estrategia de pesca 
en la zona adriática no ha variado de forma notable durante el período estudiado (Figura 





8.17). La captura se localiza principalmente alrededor del TL = 3.25 y en menor medida 
alrededor de TL = 4 y TL = 2. Sin embargo, el espectro trófico muestra un ligero 
cambio de la estrategia de pesca hacia niveles tróficos menores desde 1975 a 1985, que 
se mantiene también en 1995 y en el 2000. Además, se observa un cambio en la 
intensidad de la pesca en el ecosistema. Ésta es menor en 1975 y aumenta en 1985 y 
1995, pero disminuye en el 2000. Los valores de captura por TL en 2000 son los 
menores de toda la serie estudiada, como también ha sucedido en el mar Catalán. 
8.4. Discusión 
a) Sur del mar Catalán 
Los resultados presentados para el sur del mar Catalán muestran cambios importantes 
en las capturas durante 1976 y 2004 y reflejan cambios notables en el ecosistema. 
El uso de las capturas como “proxy” para describir la estructura y el funcionamiento de 
un ecosistema es un método que presenta claras ventajas pero también muchos 
inconvenientes (Hilborn y Walters, 1992). Sin embargo, cuando no se dispone de 
información directa sobre abundancias y biomasas en el ecosistema, el uso de las 
capturas es un método suficientemente válido para ser utilizado como un reflejo, aunque 
parcial, del ecosistema explotado. En este contexto, las series de capturas han sido 
ampliamente empleadas en evaluación de poblaciones y estudios ecológicos (Hilborn y 
Walters, 1992; Pauly et al., 1998a, 1998b; Willemse y Pauly, 2004), ya que un cambio 
en las capturas puede indicar frecuentemente un cambio en la estructura del ecosistema 
explotado (Christensen, 1998; Pinnegar et al., 2002). Esto es especialmente cierto en un 
contexto en el que la pesca actúa de forma generalizada y en el que las especies más 
abundantes se explotan dondequiera que se encuentren, tanto cerca de la costa como 
lejos, reflejando la abundancia en el ecosistema. 
El análisis de las capturas del sur del mar Catalán entre 1976 y 2004 muestra una 
variación notable, no tan solo en cantidad sino también en composición. En general, la 
captura total ha disminuido, básicamente por la fluctuación y disminución de los peces 
planctívoros pelágicos (sardina y anchoa, principalmente), pero también por la 
disminución de los peces demersales, lo que está en concordancia con una disminución 
de la producción primaria requerida para sostener la pesquería. Por el contrario, los 
invertebrados han aumentado en importancia.  
La disminución de las capturas es notable en dos períodos concretos: 1989-1992 y a 
partir de 1999, momento en el que las capturas han bajado progresivamente hasta 2004. 
Durante el período de 1989-1992 esta disminución se debe a la disminución de la 
sardina. En estos años los registros estadísticos de la sardina muestran una disminución 
importante en su captura que parece estar relacionada con problemas en el registro de 
datos oficiales y no con una bajada real de captura de esta especie (F. Maynou. Com. 
pers.). Sin embargo, los datos obtenidos a partir de 1999 tienen una mayor fiabilidad. 
Los cambios de la captura se ven reflejados en el nivel trófico medio de la captura, 
(mTLc). Como la captura de peces pelágicos de pequeño y mediano tamaño conforma 





una gran parte de la captura total, su disminución se refleja en un aumento general del 
mTLc, lo que se puede identificar como una aparente pesca hacia niveles más altos en el 
ecosistema (o Fishing Up The Marine Food Web, FUMFW). Esto ya ha sido 
anteriormente descrito en otras áreas marinas en dónde los peces pelágicos constituían 
la principal fuente de captura y dónde se ha producido una disminución importante, 
como es el caso de la anchoveta del Perú y del Pacífico sur (Pauly et al., 1998a; Pauly y 
Palomares, 2005). Además, el mTLc para organismos con un TL ≥  3.25 (Pauly y 
Watson, 2005) muestra también un aumento con el tiempo, reflejando el aumento en las 
capturas de la merluza adulta por el desarrollo de la flota de palangre desde inicios de la 
década de 1980 y la exclusión de peces demersales varios con niveles tróficos (TL) 
bajos. 
Como se ha descrito en capítulos anteriores, existe posiblemente una proliferación de 
otros organismos zooplanctófagos como peces bentopelágicos y medusas desde 1978 a 
2003, debido al impacto de la actividad pesquera sobre el ecosistema y el desarrollo de 
cascadas tróficas. Estos organismos no se capturan, o su descarte en la captura es muy 
elevado y no se encuentra recogido en las correcciones efectuadas en este trabajo, por lo 
cual el mTLc que se ha calculado no refleja todos los cambios que posiblemente se han 
producido en el ecosistema.  
Al excluir los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio del cálculo de mTLc se 
observa, por el contrario, una disminución significativa en el mTLc desde 1976 al 2004, 
sobre todo a partir de finales de la década de 1990. Esto refleja un proceso de pesca 
hacia TL menores (o Fishing Down The Marine Food Web, FDMFW) en el sur del mar 
Catalán, en concordancia con la disminución de capturas de peces demersales y el 
aumento de capturas de invertebrados. La exclusión de los peces pelágicos de tamaño 
pequeño y medio del cómputo del mTLc se realizó también en el mar Egeo y los 
resultados ponen de relieve igualmente una disminución del mTLc, ya que estos 
organismos muestran también fuertes fluctuaciones en esta área (Stergiou y Koulouris, 
2000).  
La exclusión de los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio se ve reforzada por el 
hecho de que la sardina, la especie con mayor captura en la zona, es una especie 
acompañante de la anchoa. Su captura se ve condicionada por el mercado y la pesca de 
la anchoa, no reflejando muy posiblemente su abundancia real. La dinámica de esta 
especie estaría no únicamente ligada a la actividad pesquera sino también a la variación 
de determinados factores ambientales (Capítulo V). Todo ello haría que, al incluir la 
sardina en el cómputo global de mTLc, la disminución del mTLc se enmascarará con un 
aumento del mTLc causado principalmente por la disminución paulatina de la sardina 
en la captura. 
La identificación de un fenómeno de pesca hacia TL menores del ecosistema (FDMFW) 
en el mar Catalán, que es de ∆mTLc = - 0.04 unidades de mTLc por década, está en 
concordancia con lo que se ha descrito para todo el mar Mediterráneo desde 1950 hasta 
1990 (Pauly et al., 1998a, ∆mTLc ≈  - 0.02 por década). Esta disminución, sin embargo, 





es menor que el promedio observado en el conjunto mundial (Pauly et al., 1998a, 
∆mTLc = - 0.1 por década) y a la descrita en varias áreas del sur del mar Egeo (Stergiou 
y Koulouris, 2000, ∆mTLc ≈  - 0.1). 
Los resultados del mTLc para el mar Catalán contrastan también con los obtenidos para 
el mar Mediterráneo noroccidental desde 1972-1998 (Pinnegar et al., 2003), dónde se ha 
observado una bajada del mTLc que se ha relacionado con un aumento de la producción 
de la acuicultura. Además, en contraposición con los resultados presentados en este 
capítulo, en Pinnegar et al. (2003) también se han excluido las capturas de los pequeños 
pelágicos, pero se ha  obteniendo un mTLc mayor, ya que en ese análisis se ha incluido 
la producción procedente de la acuicultura de la lubina (Dicentrarchus labrax, Linnaeus 
1758) con un TL elevado (TL = 3.8 en el mar Mediterráneo) y otros peces de 
acuicultura. Excluyendo todas las capturas de la acuicultura, se observaba una 
disminución significativa, aunque baja, del mTLc en el mar Mediterráneo noroccidental 
(Pinnegar et al., 2003). Consecuentemente, Pinnegar et al. (2003) han analizado 
conjuntamente las capturas procedentes de mar abierto con la producción procedente de 
la acuicultura y la maricultura, por lo que los resultados obtenidos son confusos. En el 
cálculo del mTLc del mar Catalán, la captura de cultivos marinos ha sido eliminada para 
estudiar únicamente el efecto de la actividad pesquera sobre el ecosistema marino 
explotado, por lo que en el mar Catalán la disminución del mTLc no se corresponde con 
un aumento de la producción de las capturas de acuicultura con un TL bajo. 
Este análisis muestra de nuevo que el mTLc en 1976 es bajo, en concordancia con lo 
que se observó en 1950 para todo el mar Mediterráneo (Pauly et al., 1998a), lo que 
mostraría el impacto ancestral de la actividad humana sobre la región mediterránea 
(Margalef, 1985; Farrugio et al., 1993; Stergiou, 1999).  
Los cambios en el ecosistema y la disminución del mTLc también se ponen de 
manifiesto cuando se analizan los cocientes de capturas, que muestran el aumento de los 
invertebrados y la fracción demersal respecto a la fracción pelágica por la disminución 
de la captura de los peces pelágicos de tamaño pequeño y mediano. El aumento de las 
capturas de peces piscívoros respecto a los peces planctófagos indica también esta 
disminución, aunque se advierte una posterior bajada de los peces piscívoros.  
El cociente entre la captura de peces pelágicos planctófagos y organismos demersales es 
elevado en los primeros años de la serie temporal y disminuye notablemente alrededor 
de un valor de 2.0 durante el resto del período estudiado, en concordancia con los 
valores reportados en Leiva Moreno et al. (2000) para la cuenca Balear. Este índice 
refleja la disminución de peces planctófagos en el ecosistema por la actividad pesquera, 
aunque podría apuntar también a otros factores como el cambio de nutrientes 
disponibles (Caddy, 2000; Leiva Moreno et al., 2000). Estos nutrientes podrían haber 
sido elevados a finales de la década de 1970 y disminuir a principios la década de 1980 
como resultado de políticas de reducción de vertidos al mar. Sin embargo, la relación 
entre la concentración de clorofila en superficie en la cuenca Balear y el cociente 
calculado entre 1979 y 1985-1988 no muestra un valor mayor de captura de organismos 





pelágicos respecto a organismos demersales en relación con mayores concentraciones 
de clorofila en esta zona (Leiva Moreno et al., 2000). Además, la evolución de la 
concentración de nitratos y fosfatos en las aguas del curso inferior del río Ebro desde 
1973 y hasta 1995 muestran valores bajos hasta 1978 (aprox. 0.25 mg·l-1 de fosfato y 4 
mg·l-1 nitratos), momento en el que ambos nutrientes aumentan de forma notable (aprox. 
6 mg·l-1 de fosfato y 10 mg·l-1 nitratos) (Ibáñez et al., 1999).  
Al inicio de la serie temporal, finales de la década de 1970, se observa niveles menores 
de capturas, un cociente de Cp/Cd mayor y un valor del FIB negativo. Esto puede 
responder a un período de reestructuración de la flota pesquera o a un período de 
sobreexplotación del ecosistema, como resultado del proceso de expansión de la pesca 
registrado en el período 1960-1970 por la modernización de la flota con la ayuda estatal, 
ya que en 1961 se aprueba la “Ley de Renovación y Modernización de la Flota Pesquera 
Española”. Esto está en concordancia con los resultados obtenidos para toda la región de 
Tramuntana desde 1950 hasta el 2002 (Blanquer, 2001). En las décadas de 1950 y 1960 
la revolución tecnológica fomentó el incremento de la actividad pesquera sobre los 
pequeños pelágicos al aumentar la actividad del cerco y del arrastre industrial por 
primera vez en el mar Mediterráneo. El mar Mediterráneo se ha considerado plenamente 
explotado ya a principio de la década de 1970 (Caddy y Garibaldi, 2000).  
A partir de la primera mitad de la década de 1980 se puede haber producido otra 
expansión de la flota pesquera, que se traduce en una disminución de la captura de 
anchoa (especie objetivo) por su disminución en el ecosistema. Esto conlleva un 
aumento del mTLc y una disminución de la captura hasta 1990, momento en que la 
pesca de peces pelágicos de pequeño tamaño vuelve a recuperarse, sobre todo en el caso 
de la sardina, ya que la anchoa se mantiene con niveles bajos. Esto provoca una 
disminución del mTLc de nuevo y un aumento de la captura hasta 1994, momento en el 
que la sardina empieza a mostrar grandes fluctuaciones y acaba disminuyendo 
notablemente en términos de captura (y también de biomasa, como se ha puesto de 
manifiesto en el Capítulo V) hasta el año 2003. En este contexto, a mediados de la 
década de 1990 la disminución de mTLc no concuerda con un aumento de las capturas y 
una nueva expansión de la pesquería, sino todo lo contrario. El índice FIB disminuye 
poniendo de manifiesto una disminución de las capturas en relación con el mTLc que 
concuerda con la trayectoria hacia la izquierda de la curva de capturas en función del 
mTLc, lo que indica un proceso de degradación del ecosistema y de sobreexplotación, 
como se ha observado en otros ecosistemas altamente explotados (Pauly et al., 1998a, 
2000). Esto está en concordancia con las observaciones de sobreexplotación de 
numerosos recursos demersales y pelágicos en la zona (Farrugio et al., 1993; Aldebert y 
Recasens, 1996; Sardà, 1998; Papaconstantinou y Farrugio, 2000; Lloret y Lleonart, 
2002; Lleonart y Maynou, 2003; Bas et al., 2003; Sardà et al., 2005). 
El espectro trofico muestra también el incremento de la intensidad de la actividad 
pesquera durante el período de tiempo estudiado y la situación de sobreexplotación en el 
último período de la serie temporal.  





Se puede concluir que en el sur del mar Catalán se observa en un primer momento un 
proceso de pesca aparente hacia TL mayores del ecosistema que está asociado con 
varios momentos de disminución notable de las poblaciones de peces pelágicos de 
pequeño tamaño, sobre todo sardina y también anchoa, y una continua expansión de la 
pesquería y explotación de fracciones de estocs parcialmente explotadas. Esto, sin 
embargo, enmascara un proceso de pesca hacia TL menores del ecosistema en el 
sistema demersal y posiblemente la proliferación de organismos no comerciales con TL 
bajos. Este proceso de pesca hacia TL menores coincide desde inicios de la década de 
1980 y mediados de la década de 1990 con un momento de expansión de la pesquería y 
con un aumento de las capturas. No obstante, desde mediados de la década de 1990 
hasta 2004 la disminución en el mTLc no proporciona una mayor captura y se detecta 
una situación de perturbación de la red trófica y de sobreexplotación del ecosistema. 
Esto está en concordancia con la actual crisis del sector pesquero en la zona y los 
resultados obtenidos con los modelos ecológicos y sus comparaciones (Capítulo IV-
VII).  
A modo de comparación es interesante destacar que una tendencia similar del mTLc, el 
índice FIB, el cociente de captura demersal/captura total, la producción primaria 
requerida para sostener la pesquería y la representación de las capturas y el mTLc se ha 
observado en el norte de Benguela, en Namibia (Cury et al., 2005b). En ese ecosistema, 
el colapso del componente pelágico explotado con gran intensidad en 1960-1970 ha 
provocado el aumento en importancia de la fracción demersal y el aumento del mTLc 
mientras las capturas totales han disminuido de forma alarmante. Además, se ha 
documentado un cambio de régimen en el ecosistema (Boyer y Hampton, 2001; Cury y 
Shannon, 2004), en el que han proliferado una serie de organismos no comerciales que 
en la actualidad son dominantes (Heymans et al., 2004; Roux y Shannon, 2004, 
Willemse y Pauly, 2004; Cury et al., 2005b). En esta zona se identifica también un 
proceso aparente de pesca hacia TL mayores, ya que las capturas utilizadas para el 
análisis no reflejan la abundancia relativa de las especies en el ecosistema (Willemse y 
Pauly, 2004).  
Los resultados de Namibia y el mar Catalán muestran la necesidad de calcular el mTLc 
también excluyendo los peces pelágicos de tamaño pequeño y mediano con el objetivo 
de excluir estos organismos con gran variabilidad ambiental, que pueden enmascarar 
cambios importantes en el ecosistema. Sin embargo, la exclusión del cómputo de mTLc 
de todos los organismos con un TL < 3.25 propuesta por Pauly y Watson (2005) no es 
una buena alternativa en el mar Mediterráneo, ya que los TL de muchos organismos se 
encuentran en un rango inferior y se excluyen al calcular el mTLc. 
b) Mar Adriático centro-septentrional 
Los resultados del mar Adriático centro-septentrional muestran también notables 
cambios en las capturas y en la estructura del ecosistema entre 1975 y 2000. En este 
período se registra un aumento de la captura hasta 1982 y una posterior disminución a 
partir de inicio de la década de 1980, tanto para los peces pelágicos como para los peces 





demersales, conjuntamente con un aumento de las capturas de invertebrados. Esto 
concuerda con la dinámica de la producción primaria requerida para sostener la 
pesqueria, que aumenta hasta 1982 y luego disminuye de forma paulatina hasta 2000. 
Estos cambios coinciden con una disminución general del mTLc, sobre todo desde 
finales de la década de 1980 y hasta el año 2000, indicando un proceso claro de pesca 
hacia TL menores. Los valores de mTLc también reflejan fluctuaciones importantes de 
los peces pelágicos pequeños, con la disminución de la captura de anchoa en la década 
de 1980 y su recuperación en la década de 1990, y disminución de las capturas de 
sardina a principios de la década de 1990 (Cingolani et al., 1996; Azzali et al., 2002; 
Santojanni et al., 2003).  
En el mar Adriático se observa una primera fase de disminución del mTLc en la década 
de 1970 seguida por un aumento del mTLc en la década de 1980 como consecuencia de 
la disminución de capturas en los pequeños pelágicos en este período. Sin embargo, este 
aumento del mTLc es menor al que se observa en el mar Catalán por la mayor 
importancia de la captura de invertebrados bentónicos en el mar Adriático. A partir de la 
década de 1990 el mTLc disminuye de forma clara hasta el año 2000. El cálculo del 
mTLc si se excluyen los peces pelágicos de tamaño pequeño y mediano muestra 
también un mantenimiento del mTLc desde la década de 1970 hasta mediados de la 
década de 1980 y una posterior disminución hasta el año 2000. Esta disminución es de 
∆mTLc = - 0.1 unidades de TL por década, mayor que el registrado en el mar Catalán y 
en el mar Mediterráneo, y similar al registrado por término medio a nivel mundial 
(Pauly et al., 1998a). La identificación de un proceso de FDMFW en el mar Adriático 
contrasta con lo descrito en la laguna de Venecia (Libralato et al., 2004a) y el norte del 
mar Adriático (Libralato et al., 2004b), en dónde se observan fluctuaciones notables del 
mTLc. Así, la sugerencia de aplicar el cálculo del mTLc localmente (Caddy et al., 1998) 
parece apoyar, en el mar Catalán y el mar Adriático, las tesis presentadas por Pauly et 
al. (1998a) y ponen de relieve la magnitud del cambio que la actividad pesquera 
industrial ha provocado en los ecosistemas marinos, incluso detectable en ecosistemas 
explotados desde la antigüedad, como es el caso del mar Mediterráneo.  
El mTLc para organismos con un TL ≥  3.25 muestra un aumento con el tiempo desde 
1975 hasta la década de 1990, reflejando principalmente el aumento en las capturas de 
cefalópodos bentopelágicos hasta mediados de la década de 1980 y la exclusión en el 
cálculo de mTLc de numerosos organismos con TL bajos de la red trófica del mar 
Adriático. Sin embargo, a partir de la década de 1990 también muestra una disminución 
paulatina. Como en el caso del mar Catalán, la posible proliferación de otros 
organismos zooplanctófagos como peces bentopelágicos y medusas por el impacto de la 
actividad pesquera sobre el ecosistema demersal y pelágico no queda reflejado en el 
mTLc, ya que estos organismos no se capturan, o su descarte es muy elevado, por lo 
cual el mTLc registrado no refleja todos los cambios que posiblemente se han producido 
en el ecosistema.  





El mTLc en 1975 también es bajo en concordancia con lo que se observa en 1950 para 
otros ecosistemas marinos sin embargo es mayor al obtenido para el mar Catalán y para 
el mar Mediterráneo en general (Pauly et al., 1998a). Esto se debe en gran medida a los 
TL elevados de los cefalópodos bentopelágicos y otros peces demersales capturados de 
forma importante en el mar Adriático a mediados de la década de 1970. 
Los cambios en la captura del mar Adriático y la disminución del mTLc también se 
ponen de manifiesto cuando se analizan los cocientes de capturas. Así, se observa el 
aumento de las capturas de organismos no comerciales, de los invertebrados y de la 
fracción demersal respecto a la fracción pelágica, básicamente por la disminución de la 
captura de los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio. La captura demersal 
respecto a la pelágica es mayor en el mar Adriático que en el mar Catalán ya a mediados 
de la década de 1970 por la mayor importancia de la captura de invertebrados 
bentónicos y las características intrínsecas de cada ecosistema (Capítulo VII).  
Además, la fluctuación de la captura de pequeños pelágicos respecto a la captura de 
peces e invertebrados demersales (Cp/Cd) refleja el aumento de la captura de peces 
planctófagos desde mediados hasta finales de la década de 1970, la disminución de su 
captura en la década de 1980 y su posterior recuperación en la década de 1990. Este 
cociente también podría reflejar otros cambios como el aumento de nutrientes 
disponibles y la eutrofización (Caddy, 2000; Leiva Moreno et al., 2000), ya que en el 
mar Adriático se han observado niveles altos de este cociente en relación con niveles 
altos de clorofila en superficie en 1979-1988 (Leiva Moreno et al., 2001). 
De hecho, la eutrofización en el mar Adriático se ha relacionado con la elevada 
descarga de nutrientes del río Po y la naturaleza cerrada de la cuenca adriática, sobre 
todo en el norte (Degobbis, 1989; Colombo et al., 1992; Ott, 1992; UNEP, 1996). La 
influencia de la eutrofización también se ha señalado en el estudio de la laguna de 
Venecia y del norte Adriático (Libralato et al., 2004a y 2004b). Esto concordaría con el 
hecho de que, aunque el mar Mediterráneo se ha considerado plenamente explotado ya 
en la década de 1970, la captura ha aumentado hasta la década de 1980, lo cual ha sido 
relacionado con un aumento en el vertido de nutrientes en el mar (Caddy et al., 1995). 
El vertido de nutrientes podría haber sido elevado desde mediados de la década de 1970 
y hasta mediados de la década de 1980, momento en que empieza a regularse el vertido 
al mar (Ivancic y Degobbis, 1998; Leiva Moreno et al., 2000). Esto podría haber 
beneficiado a los peces pelágicos de tamaño pequeño, pero también a otros organismos 
pelágicos como los cefalópodos bentopelágicos, que han aumentado desde 1975 hasta 
mediados de la década de 1990 (Caddy, 1983; Pauly, 1985).  
El aumento de producción primaria se observa en los valores del índice FIB, que 
aumenta desde mediados de la década de 1970 hasta mediados de la década siguiente y 
muestra los efectos de tipo bottom-up en el ecosistema (Pauly y Watson, 2005), aunque 
posiblemente también la expansión de la flota pesquera (Bombace, 1992; Cingolani et 
al., 1996; Santojanni et al., 2003). Éste es un período en el que el mTLc se mantiene 
más o menos estable y las capturas aumentan. Sin embargo, a mediados de la década de 





1980 el índice FIB disminuye paulatina y significativamente hasta 2000, indicando una 
sobreexplotación intensa del ecosistema. Esto concuerda con la representación gráfica 
del mTLc y las capturas, en la que se observa un giro hacia la izquierda e indica un 
proceso claro de perturbación de la red trófica y de sobrepesca (Pauly et al., 1998a, 
2000; Christensen, 2000).  
Por lo tanto, en el mar Adriático centro-septentrional también se ha registrado un 
proceso de pesca hacia TL menores del ecosistema (FDMFW), tanto en el ámbito 
demersal como en el ámbito pelágico. Sin embargo, en un primer momento también se 
identifica un proceso de pesca hacia TL mayores del ecosistema que está asociado con 
varios períodos de disminución notable de las poblaciones de peces pelágicos de 
pequeño tamaño y la expansión de la pesquería. De todas formas, el FDMFW es 
evidente.  
La relación positiva y significativa de las capturas y el mTLc, también obtenida en el 
mar Catalán si se excluyen los peces pelágicos de tamaño pequeño y medio, muestra la 
repercusión negativa que a nivel de capturas tiene la pesca hacia TL menores del 
ecosistema cuando se da una situación de sobrepesca del ecosistema (ver Capítulo IX). 
c) Consideraciones generales 
El cálculo y análisis de mTLc y de los indicadores asociados tiene varias limitaciones 
que han sido ampliamente discutidas (Pauly et al., 1998a y 1998b, Caddy et al., 1998; 
Cady y Garibaldi, 2000; Pauly y Palomares, 2000 y 2005; Rochet y Trenkel, 2003; 
Pauly y Watson, 2005). En el presente trabajo, tres de ellas, la calidad de los datos de 
capturas, la inclusión de los descartes y la captura no registrada y la reducción de la 
capturabilidad a medida que la talla media de los organismos disminuyen por la pesca, 
pueden ser importantes. De todas formas, los datos utilizados en este trabajo son de 
carácter local-regional y han sido corregidos con las mejores estimaciones de descartes 
y capturas no registradas. Además, por la reducida luz de malla de las redes de cerco y 
arrastre en el mar Mediterráneo, la capturabilidad de tallas pequeñas no es un problema. 
Sin embargo, sí lo es la capturabilidad y el descarte de especies no comerciales como 
los peces bentopelágicos. Éstos son organismos que realizan importantes movimientos 
diarios en la columna de agua, por lo que su captura es irregular y, cuando se captura, 
son descartados sin ser registrados. Para demostrar de forma definitiva la existencia de 
un proceso de FDMFW en el mar Catalán y en el mar Adriático deberían utilizarse 
datos independientes de la actividad pesquera a fin de corroborar los datos obtenidos a 
partir de las capturas, como se ha realizado en otros lugares (p.ej., Christensen, 1998; 
Pinnegar et al., 2002).  
Es muy posible que la utilización de datos independientes de la actividad pesquera 
demostrara la proliferación de especies no comerciales y pusiera de manifiesto de forma 
más clara los procesos de FDMFW (Frank et al., 2005). Sin embargo, los datos 
independientes son escasos y sólo existen series temporales cortas (Abelló et al., 2002).  





Una de las principales críticas del cálculo del mTLc es de gran importancia en el 
contexto mediterráneo: la variación del TL de una especie con los cambios 
ontogenéticos. Como la alimentación de las especies marinas varia con el tamaño de los 
organismos de una misma especie, una de las principales limitaciones del cálculo del 
mTLc es la asociación de un solo TL a una especie capturada (Caddy et al., 1998; 
Caddy y Garibaldi, 2000). Sin embargo, como la gran mayoría de especies se alimentan 
en TL menores cuando son de menor tamaño, y la pesca reduce la talla media de una 
especie capturada, esta limitación se traduce en un valor mayor del mTLc, por lo que el 
efecto de FDMFW puede ser menos evidente cuando se asigna un valor de TL a una 
especie. Los cambios en el tamaño de las especies capturadas incrementan el efecto de 
FDMFW en un ecosistema (Pauly et al., 1998a y 2000), como se ha comprobado con 
datos independientes de la pesca en el mar del Norte (Jennings et al., 2002) y como 
podría pasar también en el mar Mediterráneo, dónde la talla de las especies capturadas 
ha disminuido notablemente (Lloret y Lleonart, 2002; Sardà et al., 2005). 
En términos generales, los índices trofodinámicos empleados en este capítulo son de 
fácil aplicación y han resultado ser altamente informativos sobre los cambios en el 
ecosistema del sur del mar Catalán y del mar Adriático centro-septentrional en las 
ultimas tres décadas. Los resultados obtenidos de forma independiente a los modelos 
ecológicos han permitido complementar y validar los resultados que se obtuvieron en 
los capítulos anteriores. Además, para el cálculo de estos indicadores se necesitan 
básicamente series temporales de capturas, lo cual es habitual en el cálculo de 
indicadores clásicos de evaluación de poblaciones (Hilborn y Walters, 1992; Willemse y 
Pauly, 2004).  
El análisis de la captura y los mTLc muestran para ambos ecosistemas estudiados un 
momento de inflexión a mediados de la década de 1990, momento en el que se produce 
una perturbación general de las redes tróficas, con un mTLc de 3.2-3.3 y una captura 
media de 2-5 t·km-2·año-1. Estos ejemplos pueden utilizarse como punto de partida para 
la identificación de un punto genérico a partir del cual se produce la perturbación de la 
red trófica marina explotada del mar Mediterráneo. Sin embargo, son necesarios más 
estudios en el contexto mediterráneo para la generalización de este punto de referencia. 
Así, aunque los indicadores analizados presentan tendencias o patrones de referencia 
útiles para el análisis del impacto de la actividad pesquera en los ecosistemas 
mediterráneos, con la excepción de los valores de Z/F, estos indicadores no 
proporcionan niveles de referencia específicos para la implementación de una gestión 
pesquera basada en el ecosistema (Caddy y Mahon,. 1995; Rochet y Trenkel, 2003; 
Furton et al., 2005). De hecho, los indicadores trofodinámicos son de difícil utilización 
para establecer puntos de referencia adecuados para una gestión sostenible de los 
recursos marinos, ya que son aun de carácter descriptivo y la importancia de su 
aplicación radica en el hecho de que proporcionan direcciones de referencia y un 
“diagnóstico” del estado del ecosistema explotado (García y Staples, 2000; Willemse y 
Pauly, 2004; Cury et al., 2005b).  





La definición de niveles de referencia relacionados con indicadores ecológicos de 
impacto pesquero se considera en el Capítulo IX.  
8.5. Conclusiones 
• En el sur del mar Catalán, y en menor medida en el mar Adriático centro-
septentrional, se han descrito procesos aparentes de pesca hacia niveles tróficos 
mayores del ecosistema, o Fishing Up The Marine Food Web. Éstos se produce 
básicamente por una disminución de las poblaciones de peces pelágicos de tamaño 
pequeño, en especial de sardina en el mar Catalán y, en menor medida, por el 
aumento de captura de cefalópodos y merluza.  
• Los procesos de pesca hacia niveles tróficos superiores enmascaran procesos 
significativos de pesca hacia niveles tróficos menores, o Fishing Down The Marine 
Food Web según Pauly et al. (1998a), desde medidos de la década de 1970 hasta el 
año 2003, y sobre todo desde mediados de la década de 1990. La disminución del 
nivel trófico medio de la captura en el mar Catalán es de ∆mTLc =  - 0.04 unidades 
de nivel trófico por década, mientras que en el mar Adriático es de ∆mTLc = - 0.1 
unidades por década, en concordancia con lo descrito para todo el mar Mediterráneo 
y en el mar Egeo. 
• En el mar Catalán la disminución del nivel trófico medio de la captura se debe a la 
mayor captura de peces demersales de menor tamaño e invertebrados, en detrimento 
de peces demersales de mayor tamaño y peces piscívoros. En el mar Adriático se 
pone de manifiesto un aumento de los invertebrados bentónicos en la captura. 
• La disminución del nivel trófico de la captura en ambos ecosistemas coincide en un 
primer momento con un período de expansión de la pesquería y posiblemente un 
aumento de los nutrientes disponibles en el mar Adriático, desde finales de la década 
de 1970 hasta finales de la década siguiente, momento en el que las capturas 
globales aumentan. Esto también se refleja en la trayectoria de la producción 
primaria requerida para sostener la pesquería. Sin embargo, a este período le sigue 
otro en el que el nivel trófico disminuye y también lo hacen las capturas, lo que 
refleja la perturbación de las redes tróficas y una situación de sobrepesca del 
ecosistema, evidente si se analiza el índice FIB y se representan gráficamente las 
capturas en función del nivel trófico medio de la captura.  
• La disminución del nivel trófico medio de la captura podría ser mayor a la 
identificada, ya que los organismos que podrían haber proliferado (p.ej., peces 
bentopelágicos) no forman parte de las capturas y tienen un nivel trófico bajo. 
Además, el nivel trófico medio de la captura no tiene en cuenta la disminución de la 
talla media de los individuos a medida que la actividad pesquera aumenta. Ambas 
situaciones contribuirían a describir una disminución conservativa del nivel trófico 
medio de la captura. Es necesario analizar series de datos independientes de la 
activad pesquera para validar la magnitud de esta disminución. 





• El espectro trófico de la captura nuestra que la estrategia de pesca en ambas regiones 
no se ha modificada desde la década de 1970 ya que, de hecho, en el mar 
Mediterráneo se explota básicamente todo aquello que se puede en función de su 
abundancia en el ecosistema. Sin embargo, este análisis muestra también que la 
intensidad de la pesca sí ha variado y se pone de manifiesto un aumento desde 
mediados de la década de 1970 hasta mediados de la década de 1990. 
• El análisis de las capturas en función de su nivel trófico medio muestra una relación 
positiva y significativa. Esto indica que, contrariamente a lo que se puede pensar, las 
mayores capturas se obtienen con un nivel trófico de la captura medio alto.  
• Este capítulo muestra la utilidad y el interés de los indicadores empleados en el 
análisis detallado de las capturas. Éstos permiten identificar un proceso de pesca 
hacia niveles tróficos menores, una posible expansión o contracción de la actividad 
pesquera, efectos de tipo bottom-up por el incremento de nutrientes y también 
situaciones de perturbación de la red trófica y sobrepesca del ecosistema. Los 
resultados obtenidos son coherentes con los resultados de capítulos previos y 
confirman la situación crítica del sur del mar Catalán y del mar Adriático centro-
septentrional en la actualidad.  

























































Merluza Peces dem. Bacaladilla
Cangrejos Cefal. bentónicos Otros
 
Figura 8.1. Capturas totales corregidas (%) de las principales especies o grupos capturados (con captura 
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TL = 3 - 3.5




















































Figura 8.2. Capturas totales corregidas (t·103·año-1) en el sur del mar Catalán (1976-2004) según a) los 
principales grupos capturados, b) niveles tróficos 2 - 3, 3 - 3.5 y  > 3.5, y c) niveles tróficos > 3.25 y ≤  
3.25. 


































Figura 8.3. Nivel trófico medio de la captura (mTLc) del sur del mar Catalán (1976-2004) considerando 
a) las capturas totales, b) los grupos funcionales con nivel trófico TL > 3.25, c) los grupos funcionales 








































































































































Figura 8.4. Captura total y nivel trófico medio de la captura (mTLc) en el sur del mar Catalán 
considerando a) el total de los grupos capturados, y b) excluyendo los peces pelágicos de tamaño pequeño 





























































































































Figura 8.6. Producción primaria requerida para sostener la pesquería relativa a la producción primaria 
(%PPRa) en el sur del mar Catalán (1976-2004). 
 











































Figura 8.7. Cocientes de a) captura de especies no comerciales respecto el total capturado (Cnc/Ct); b) 
captura de invertebrados/captura total (Cinv/Ct); c) captura de peces piscívoros/captura de peces 
planctívoros (Cpp/Cpl); d) captura demersal /captura total (Cd/Ct); y e) captura pequeños 





































































































































Datos corregidos (sin peces pel.)
 
Figura 8.9. Desembarco oficial y capturas totales corregidas (t·104·año-1) en el mar Adriático centro-
septentrional (1975-2000). 


























































Figura 8.10. Capturas totales corregidas (en porcentaje respecto al total) de las principales especies o 
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Figura 8.11. Capturas totales corregidas (t·104·año-1) en el mar Adriático centro-septentrional (1975-2000) 
según a) los principales grupos capturados; b) niveles tróficos 2-3, 3-3.5 y > 3.5; y c) niveles tróficos > 
3.25 y ≤  3.25. 































Figura 8.12. Nivel trófico medio de la captura (mTLc) del mar Adriático centro-septentrional (1975-2000) 
considerando a) las capturas totales; b) los grupos funcionales con nivel trófico TL > 3.25; c) los grupos 






















































































































































Figura 8.13. Captura total y nivel trófico medio de la captura (mTLc) en el mar Adriático centro-
septentrional considerando a) el total de los grupos capturados, y b) excluyendo los peces pelágicos de 





































































































































Figura 8.15. Producción primaria requerida para sostener la pesquería relativa a la producción primaria 
(%PPRa) en el mar Adriático centro-septentrional (1975-2000). 











































Figura 8.16. Cocientes de a) captura de especies no comerciales respecto el total capturado (Cnc/Ct); b) 
captura de invertebrados/captura total (Cinv/Ct); c) captura de peces piscívoros/captura de peces 
planctívoros (Cpp/Cpl); d) captura demersal /captura total (Cd/Ct); y e) captura pequeños 



















































































































Capítulo IX.  
Desarrollo conceptual y aplicación de un nuevo índice 
ecológico de impacto pesquero 





9.1. Introducción y objetivos 
El cambio hacia una gestión de la pesquería basada en el ecosistema precisa de 
herramientas ecológicas útiles para evaluar y monitorear los ecosistemas explotados. En 
este sentido, el desarrollo, aplicación y evaluación de indicadores cuantitativos de 
carácter ecosistémico es esencial para definir puntos de referencia plenamente 
operativos para la gestión pesquera basada en el ecosistema (EAF) y prever la 
degradación o colapso de los ecosistemas explotados (García y Staples, 2000; Link, 
2002b, 2002c; Daan et al., 2005). 
El desarrollo de indicadores ecosistémicos ha despertado un interés elevado entre la 
comunidad científica, como ha quedado plasmado en numerosos trabajos y proyectos. 
Entre éstos se encuentran los realizados por el grupo de trabajo IOC/SCOR 119 sobre 
Indicadores Ecosistémicos para la Gestión de Pesquerías, que culminó en el congreso 
Quantitative Ecosystem Indicators for Fisheries Management, celebrado en París en 
2004 (Daan et al., 2005). Sin embargo, también se ha constatado la confusión alrededor 
del concepto de indicador ecosistémico de impacto pesquero (Daan et al., 2005; Pauly y 
Watson, 2005).  
Un indicador útil para una gestión sostenible de los ecosistemas explotados debe ser 
cuantificable y sensible a los cambios inducidos por la actividad pesquera en la 
estructura y el funcionamiento del ecosistema. Además, debe ser capaz de resumir en un 
solo concepto cuantificable varios procesos de carácter complejo que de otra forma son 
difícilmente apreciables por si solos y debe poner de relieve propiedades emergentes de 
los ecosistemas difícilmente cuantificables de otra forma. Debe tener un carácter 
holístico, pero debe ser fácil de calcular para simplificar su interpretación y el 
establecimiento de valores de referencia prácticos. Además, es necesario que tenga un 
coste económico razonable para poder ser aplicado a situaciones con información escasa 
(como es el caso de países en vías de desarrollo) (Rice, 2000, 2001; Link, 2002c; Hall y 
Mainprize, 2004). Finalmente, un indicador útil debe ser de fácil comunicación (García 
y Staples, 2000; Degnbol, 2005). En la actualidad pocos indicadores ecosistémicos 
cumplen estos requisitos. 
Los indicadores trofodinámicos que se han analizado a lo largo de esta tesis (p.ej., el 
nivel trófico medio de la captura, mTLc, el índice FIB o la producción primaria 
requerida para sostener la pesqueria, PPR) son indicadores muy útiles en el contexto 
ecosistémico para evaluar el impacto de la pesca (Rochet y Trenkel, 2003; Cury et al., 
2005a; Fulton et al., 2005). Estos indicadores proporcionan direcciones de referencia 
que permiten describir el estado del ecosistema a medida que la explotación pesquera es 
más o menos intensa. Por ejemplo, una pesquería multiespecifica no es sostenible si el 
mTLc baja de forma continuada con el tiempo, poniendo de relieve la necesidad de una 
intervención para revertir esta tendencia (Pauly y Watson, 2005). Si el mTLc y la 
captura disminuyen, y el índice FIB disminuye de forma notable, estos indicadores 
estarían manifestando una situación de colapso de la red trófica explotada (Pauly y 
Watson, 2005).  





Sin embargo, los indicadores trofodinámicos no están asociados a puntos de referencia 
concretos, ya que su aplicación todavía no ha permitido generalizar sus resultados hasta 
el punto de describir niveles de referencia. Esto se debe a que nos encontramos en una 
fase inicial de desarrollo de estos indicadores ecológicos y existe poca experiencia en 
cuanto a su aplicación (Rochet y Trenkel, 2003). De hecho, la definición de puntos de 
referencia a nivel de ecosistema no es sencilla, ya que el conocimiento que tenemos 
sobre el funcionamiento y la estructura de los ecosistemas marinos explotados es sólo 
parcial y los modelos ecológicos están asociados a problemas diversos de definición y 
aplicación (Rice, 2003). Además, en los ecosistemas que han estado explotados durante 
decenas de años, o durante milenios como en el caso del mar Mediterráneo (Margalef, 
1985), no conocemos de forma precisa su situación de partida (Pauly, 1995). Así pues, 
aunque la sobreexplotación del ecosistema es la principal amenaza que debe 
considerarse para alcanzar una gestión sostenible de los recursos marinos (Murawski, 
2000; Pauly et al., 2002), no existen hasta la fecha métodos cuantitativos simples para 
su evaluación. La modelización ecológica proporciona elementos muy útiles para la 
identificación de situaciones de sobreexplotación de ecosistemas, pero su aplicabilidad 
está limitada a la disponibilidad de series temporales de datos para calibrar los modelos 
ecológicos y validar sus predicción (Walters y Martell, 2004; Walters et al., 2005). 
En esta situación, la definición de indicadores ecosistémicos en el contexto de una 
gestión pesquera basada en el ecosistema se puede realizar siguiendo varias 
aproximaciones (Rochet y Trenkel, 2003):  
1) Como los ecosistemas explotados son entes complejos y muy pocos indicadores 
muestran exclusivamente el impacto de la actividad pesquera, encontrar un indicador 
que integre sólo, y de forma precisa, los efectos de la pesca es muy difícil. Hay que 
abandonar la idea de que se pueden definir niveles de referencia operativos de carácter 
ecosistémico para la gestión pesquera y centrar la investigación en el cambio de 
dirección y tendencia de indicadores existentes (monoespecíficos, de población o 
comunidad). Una alternativa sería la de examinar indicadores múltiples que acumulen 
varios efectos del impacto de la pesca (Garcia y Staples, 2000; Rice, 2000, 2003; 
Caddy, 2002). Sin embargo, la principal limitación se encuentra en la manera de resumir 
de forma correcta y objetiva la información proporcionada por estos indicadores.  
2) Se puede definir un indicador ecosistémico de forma teórica asociado a niveles de 
referencia, también teóricos, que pueden relacionarse con una situación de no 
explotación del ecosistema y posteriormente predecir los efectos de la pesca en estos 
valores. Esta estrategia tiene como principal inconveniente la validación del desarrollo 
conceptual del indicador en situaciones de los ecosistemas fuera del rango de datos 
observados, como en situaciones de no explotación (Rochet y Trenkel, 2003).  
3) Se puede determinar un sistema empírico de referencia mediante la aplicación de 
indicadores ecosistémicos en numerosas áreas. Este sería el caso, por ejemplo, del 
establecimiento de un mTLc mínimo a partir del cual los ecosistemas explotados de una 
región presentaran claros signos de sobreexplotación (Pauly y Watson, 2005).  





En este contexto, Tudela (2000, 2003) ha señalado que el acoplamiento del nivel trófico 
medio de la captura (mTLc, Pauly et al., 1998a) y la producción primaria requerida para 
sostener la pesquería (%PPR, Pauly y Christensen, 1995) podría ser un índice 
compuesto adecuado para evaluar el impacto de la pesca a nivel ecosistémico. Este 
índice integraría información ecológica relevante de los ecosistemas explotados (como 
la identificación del colapso de recursos explotados, o la extinción o aparición de 
especies) y podría utilizarse para definir un umbral de referencia entre situaciones de 
explotación sostenible y sobreexplotación mediante la caracterización de pares de 
%PPR y mTLc de ecosistemas conocidos. La combinación de ambos indicadores 
permitiría entonces definir un marco general de explotación de los ecosistemas marinos. 
Una vez definido este umbral, se podría analizar el estado de explotación de otros 
ecosistemas con nuevos pares de %PPR y mTLc. Esta hipótesis ha sido desarrollada en 
este estudio con el objetivo de probarla o refutarla y de definir un índice bidimensional 
combinado útil. 
La hipótesis de Tudela (2000, 2003) se representa de forma gráfica en la Figura 9.1. 
Esta hipótesis postula que, si se excluyen los efectos potenciales en la red trófica por la 
eliminación de especies clave o posibles cascadas tróficas, el escenario (b) de la Figura 
9.1 implica una menor perturbación del ecosistema explotado que el escenario (a). Esto 
es debido a que la explotación en (a) supone la extracción de producción secundaria a 
un nivel trófico (TL) menor de la red trófica, por lo que la perturbación hacia TL 
mayores es mayor por la transferencia de energía que se establece entre TL 
consecutivos. De igual forma, si la intensidad de la pesca aumenta, desde el escenario 
(a) al escenario (c), en una situación donde el mTLc es constante, la probabilidad de que 
el ecosistema esté sobreexplotado aumenta de (a) a (c), en relación con la modificación 
de la transferencia de energía. Así, existe un máximo entre los dos escenarios a partir 
del cual la estructura y funcionamiento del ecosistema se ven notablemente afectados. 
Sin embargo, la intensidad máxima (PPR) dentro de una situación sostenible está en 
función de la situación trófica de los organismos explotados.  
Posteriormente, y mediante la colaboración con Simone Libralato (Istituto Nazionale di 
Oceanografia e di Geofisica Sperimentale, Trieste, Italia) (Libralato, 2004), se ha 
complementado la idea de acoplamiento de %PPR y mTLc en un índice tridimensional 
con la inclusión de un tercer elemento: la eficiencia de transferencia de energía (TE). La 
inclusión de la TE ha hecho posible la generalización del índice ecológico a ecosistemas 
dónde los valores de TE eran muy diferentes a la media de 10%. Además esto ha 
posibilitado la conceptualización del índice asociado a la idea de la perdida de 
producción secundaria debida a la explotación respecto a una situación de no pesca. 
Esta pérdida de producción se ha definido en función del análisis teórico de las redes 
tróficas y la producción por TL asociada a la transferencia de energía. Así, la 
combinación de %PPR, mTLc y TE en un nuevo índice ha permitido definir el índice L 
o índice de pérdida teórica de producción secundaria (Loss in production index).  





El índice L se basa en el supuesto de que todo ecosistema explotado presenta una 
exportación de producción secundaria de cada TL explotado que no es transferida a TL 
superiores, causando una disminución de la producción secundaria disponible en la red 
trófica. Aunque existe un efecto compensatorio en las poblaciones y comunidades 
explotadas cuando su producción se ve reducida por la pesca, por ejemplo, por una 
disminución de la mortalidad natural y un aumento de la producción (Rose et al., 2001; 
Walters y Martell, 2004), la exportación de producción tiene un efecto de reducción de 
la producción total disponible para los TL por encima de los niveles explotados de la 
cadena trófica a escala ecosistémica (Walters et al., 2005) y también a nivel de 
ecosistema con el aumento de la TE (Capítulo VII). Por lo tanto, este índice pretende 
evaluar el impacto de esta pérdida de producción secundaria teórica, definiendo esta 
pérdida de producción como una aproximación para cuantificar el impacto de la 
pesquería. El índice asume que, para distintas estrategias de pesca (caracterizadas por su 
intensidad, %PPR, y naturaleza de captura, mTLc) existe un límite máximo de 
extracción de producción secundaria, o pérdida de producción en el ecosistema, a partir 
del cual aumentan las probabilidades de sobreexplotación del ecosistema, que se 
caracteriza por una producción primaria, P1, y una transferencia de energía entre niveles 
tróficos, TE, determinados.  
En consecuencia, de las tres alternativas propuestas por Rochet y Trenkel (2003) para 
definir indicadores ecosistémicos, el índice de impacto pesquero que se presenta en este 
capítulo se ha gestado a partir de la combinación de la segunda y la tercera. El índice se 
ha definido a partir de la teoría de la producción por TL  y de la TE en las redes tróficas 
(Lalli y Parson, 1993). Al mismo tiempo, el índice ha sido asociado a límites de 
referencia reales mediante su aplicación empírica a numerosos ecosistemas, lo que ha 
permitido validar el desarrollo teórico y establecer puntos de referencia concretos que 
permitan la aplicación del índice a nuevos ecosistemas no estudiados para evaluar su 
estado de explotación.  
El uso de la producción secundaria como indicador a nivel ecosistémico no es una idea 
nueva. La producción ha sido correlacionada positivamente con la biodiversidad 
(Tilman et al., 1996; Hector et al., 1999; Tilman, 2000) y se ha considerado como un 
indicador del funcionamiento de los ecosistemas capaz de integrar varios procesos 
ecológicos fundamentales (Norberg et al., 2001; Hughes y Petchey, 2001; Craine et al., 
2002; Rosenfeld, 2002; Tilman, 2000). También ha sido utilizada en el contexto de las 
actividades pesqueras para expresar la captura como producción primaria requerida 
(PPR), la cual, expresada en términos de producción primaria (P1) (%PPR), permite 
cuantificar la presión o intensidad pesquera a nivel de ecosistema (Pauly y Christensen, 
1995). En el presente estudio, la perdida teórica de producción secundaria se relaciona 
con la probabilidad de que el ecosistema esté sobreexplotado. 
El concepto de sobreexplotación de un ecosistema es, a su vez, un concepto difícil de 
definir. Existen varias definiciones de sobreexplotación que se basan en paradigmas 
tradicionales de gestión de recursos marinos a partir de la dinámica de poblaciones y la 





evaluación de los estocs de peces, como los conceptos de sobreexplotación por 
crecimiento o por reclutamiento y captura máxima sostenible (MSY). Sin embargo, para 
tener en cuenta la estructura y el funcionamiento del ecosistema en relación con la 
pesca, la definición tradicional de sobreexplotación debe modificarse y complementarse 
teniendo en cuenta las propiedades de los ecosistemas y los procesos e interrelaciones 
que se establecen en ellos. En esta dirección, los atributos de la sobreexplotación del 
ecosistema incluyen la dinámica de su biomasa y producción, la diversidad, la 
variabilidad de sus recursos y el componente social y económico (Murawski, 2000).  
Según Murawski (2000), un ecosistema puede considerarse sobreexplotado cuando los 
impactos acumulativos de la explotación pesquera y la degradación de sus hábitats 
resultan en una o más de las siguientes condiciones:  
1. La biomasa de una o varias especies o grupo de especies decrece por debajo de 
mínimos biológicos aceptables, en los cuales el reclutamiento anual se ve amenazado, 
la recuperación de especies o grupos de especies se prolonga en el tiempo, las 
perspectivas de recuperación peligran por los cambios que se establecen en el seno de 
las interacciones tróficas o se registran extinciones locales; 
2. La diversidad de las comunidades o poblaciones decrece significativamente como 
resultado de un proceso de pesca hacia TL menores en el ecosistema, de la pesca 
selectiva de determinados componentes o de otros factores asociados a la explotación; 
3. Las poblaciones explotadas y sus capturas muestran mayores variaciones interanuales 
de las que se obtendrían con menores niveles de explotación; 
4. La actividad pesquera provoca la disminución de la resiliencia y/o resistencia del 
ecosistema en frente de perturbaciones de carácter no biológico; 
5. La actividad pesquera genera menores beneficios económicos y sociales netos de los 
que se obtendrían si su intensidad fuera menor o la selección de las especies 
capturadas fuera distinta; 
6. La captura de grandes cantidades de presas o la mortalidad directa provocada por la 
pesca compromete la viabilidad en el tiempo de especies no comerciales de 
importancia ecológica (p.ej., cetáceos, tortugas marinas, aves marina, tiburones, etc.). 
Consecuentemente con lo anterior, el objetivo de este capítulo es presentar el proceso de 
definición y aplicación de un nuevo índice ecológico de impacto pesquero. Este índice 
se utiliza para evaluar la sobreexplotación de los ecosistemas marinos mediante el uso 
de resultados de modelos ecológicos estáticos previamente desarrollados o a estadísticas 
de pesca y datos ecológicos. Además, también puede aplicarse a resultados de modelos 
ecológicos dinámicos. El objetivo final es establecer un límite cuantitativo de la 
sobreexplotación del ecosistema que sea susceptible de ser empleado en un marco de 
referencia operativo para la gestión pesquera basada en el ecosistema.  
 
 





Los objetivos específicos del capítulo son: 
1. presentar el desarrollo teórico del nuevo índice ecológico en su primera versión como 
índice bidimensional (%PPR versus mTLc) hasta el índice tridimensional combinando 
(%PPR, mTLc y TE), o índice L, y definir los valores de referencia del índice; 
2. validar empíricamente el desarrollo conceptual del índice propuesto mediante su 
aplicación a modelos ecológicos estáticos cuyo estado de explotación es conocido; 
3. aplicar el índice a nuevos resultados de modelos ecológicos de equilibrio de masas y, 
de forma específica, a los dos casos de estudio de esta tesis, el sur del mar Catalán y el 
mar Adriático centro-septentrional; 
4. desarrollar la aplicabilidad del índice L en un contexto dinámico con la utilización de 
resultados de modelos ecológicos previamente calibrados con series temporales; 
5. aplicar el índice L a los datos disponibles de capturas a nivel mundial para obtener 
una evaluación global del impacto de la actividad pesquera en los ecosistemas marinos.  
9.2. Material y métodos 
La metodología de este capítulo se presenta diferenciada en dos partes:  
1) En la primera se presenta el procedimiento seguido para la definición del nuevo 
índice ecológico a nivel conceptual y cómo se han establecido sus valores de referencia;  
2) En la segunda parte se presenta el procedimiento utilizado para aplicar este índice a 
diversos ecosistemas, incluyendo el mar Catalán y el mar Adriático. 
9.2.1. Desarrollo conceptual del índice de impacto y valores de referencia 
a) Índice bidimensional %PPR versus mTLc 
La hipótesis inicial de Tudela (2000, 2003) (Figura 9.1) se ha examinado mediante el 
análisis de ecosistemas cuyo estado de explotación es conocido. En este sentido se han 
utilizado pares de %PPR y mTLc directamente obtenidos de modelos ecológicos 
previamente desarrollados mediante Ecopath with Ecosim (Pauly et al., 2000; 
Christensen y Walters, 2004). Estos modelos son representativos de diversos tipos de 
ecosistemas (ecosistemas costeros y de plataforma continental de zonas templadas y 
tropicales, lagunas y afloramientos). Pertenecen a la base de datos del Fisheries Centre 
(University of British Columbia) y han sido cedidos por V. Christensen para el 
desarrollo de este trabajo. Los modelos se presentan en la Tabla 5 – Anexo VI (Capítulo 
VII). 
Aunque la producción de un ecosistema proviene de los productores primarios, la 
generación de detrito puede también ser un elemento importante de producción. En este 
sentido, el modelo ecológico de equilibrio de masas Ecopath proporcionan una 
estimación de %PPRa en el contexto de la red trófica clásica y también de %PPRb 
(dónde se integran todos los flujos a partir de TL = 1). Esto permite estandarizar la PPR 
en función de los productores primarios (%PPRa) y de los productores primarios y el 
detrito (%PPRb). El uso de la %PPRb debiera ser utilizado con preferencia, ya que 





proporciona una idea más completa de los procesos productivos que ocurren en el 
ecosistema. Sin embargo, la estimación de producción asociada al detrito es difícil si no 
se dispone de modelos ecológicos. Por consiguiente, en este trabajo se han empleado 
ambos valores %PPRa y %PPRb cuando se han utilizado resultados de modelos 
ecológicos, y valores de %PPRa cuando se han utilizado datos estadísticos de pesca. 
Los modelos ecológicos se han clasificado en dos tipos: ecosistemas explotados de 
forma sostenible y ecosistemas sobreexplotados. La definición de un ecosistema 
sobreexplotado se ha basado en la definición propuesta por Murawski (2000) presentada 
en la introducción. En este sentido, los ecosistemas explotados de forma sostenible son 
ecosistemas no alterados de forma importante por la actividad pesquera, que mantienen 
sus características estructurales y funcionales bien preservadas, mientras que los 
ecosistemas sobreexplotados son aquellos que presentan una degradación estructural y 
funcional importante, comúnmente asociada a colapsos de estocs explotados. Para 
clasificar estos modelos ecológicos en función de su grado de explotación se ha 
considerado: 1) el resultado del análisis de los indicadores de desarrollo, madurez y 
estabilidad sensu Odum (1969) derivados de los modelos Ecopath presentado en el 
Capítulo VII; 2) la información publicada sobre ellos y la identificación de síntomas y 
atributos de sobreexplotación (sensu Murawski, 2000); y 3) la opinión de los autores de 
estos modelos, la mayoría de los cuales han sido contactados directamente para obtener 
información complementaria.  
A continuación, se ha aplicado un análisis canónico discriminante, ACD, (Huberty, 
1994) desarrollado con SPSS (v.11) a los modelos previamente clasificados entre el 
grupo 1 (ecosistema sobreexplotado) y el grupo 2 (ecosistema explotado de forma 
sostenible). El ACD es un análisis de reconocimiento de patrones que permite separar 
grupos entre categorías dependientes (en este caso la clasificación entre el grupo 1 y el 
grupo 2) teniendo en cuenta una o más variables independientes (%PPR y mTLc). 
Además, el ACD proporciona una función discriminante de ambos grupos y la 
probabilidad asociada a cada modelo de pertenecer a cada grupo. El análisis ha 
permitido definir una función discriminante para separar los dos grupos de modelos y 
establecer si existía una relación entre la explotación de un ecosistema y los valores de 
%PPR y mTLc. Este análisis permite también calcular la probabilidad de que un 
ecosistema pertenezca al grupo 1 o al grupo 2 y tenga una determinada probabilidad de 
estar explotado de forma sostenible (o Psust). Además, los resultados del ACD permiten 
establecer ecuaciones de referencia en función de diferentes Psust. Luego, estos 
resultados se pueden emplear para obtener la Psust de otros ecosistemas cuyo estado no 
es conocido mediante el cálculo de su %PPR y mTLc.  
Previamente al desarrollo del ACD, se ha evaluado la normalidad de %PPR y mTLc 
mediante el test de Kolmogorov-Smirnov y se ha aplicado la transformación logarítmica 
a estos datos de %PPR. 
El ACD de los modelos clasificados ha confirmado la utilidad de la combinación de 
%PPR y mTLc para establecer el estado de explotación de un ecosistema. Sin embargo, 





también ha puesto de manifiesto que el índice propuesto %PPR versus mTLc no era 
totalmente adecuado para ecosistemas que presentaban niveles de eficiencia de 
transferencia de energía (TE) muy diferentes al valor medio del 10% (Pauly y 
Christensen, 1995), como sería el caso de los ecosistemas de afloramiento y las lagunas.  
b) Índice tridimensional combinando %PPR, mTLc y TE, o índice L 
En consecuencia, se ha procedido a complementar el índice inicialmente propuesto 
mediante la inclusión de un tercer elemento: la eficiencia de transferencia de energía 
(TE). Este tercer elemento ha posibilitado la “universalización” del índice ecológico 
combinando el indicador %PPR, mTLc, TE en un índice tridimensional (o índice L) de 
impacto pesquero y su re-conceptualización teórica asociada a la producción de cada 
nivel trófico en función de la transferencia de energía de la red trófica (Lalli y Parson 
1993) y a la consecuente pérdida de producción secundaria con la explotación pesquera 
(Libralato, 2004).  
Una red trófica, por compleja que sea, puede representarse de forma teórica como una 
cadena trófica lineal que relaciona la producción de cada nivel trófico (Pt) con la 
eficiencia de transferencia de energía (TE) en forma de función potencial (Lalli y 
Parson, 1993). A partir de la formulación teórica de la producción por nivel trófico, la 
pérdida teórica de producción secundaria (L) en un ecosistema a causa de la pesca se ha 
definido en función de la producción primaria (P1) del ecosistema y de los indicadores 

















−∑                   Ec.9.1 
Esta ecuación representa la función del coste, en términos de pérdida total teórica de 
producción, debido a la pesca en un determinado nivel trófico (mTLc) con respecto a 
una situación de no pesca. Las capturas en un mTLc se expresan en función de la PPR y 
se estandarizan con la P1, lo que permite comparar la pérdida de producción entre 
ecosistemas con diferentes producciones primarias mediante %PPR.  
Los detalles de esta formalización teórica del índice L a partir de la teoría de la 
producción secundaria de cada nivel trófico en función de la TE y las asunciones 
establecidas se resumen en el Anexo VIII. En él también se presentan los resultados del 
análisis de sensibilidad local (Saltelli et al., 2000a, 2000b) del índice L en función de 
sus componentes PPR, P1, mTLc y TE. Este análisis muestra la gran influencia de 
mTLc en los valores del índice L, mientras que TE tiene una influencia moderada y 
PPR y P1 tienen una influencia relativamente baja y constante.   
Como los valores de TE pueden ser también directamente obtenidos de modelos 
ecológicos como Ecopath with Ecosim (Pauly et al., 2000; Christensen y Walters, 
2004), el índice L ha sido calculado con los modelos ecológicos previamente 
clasificados (Tabla 5 – Anexo VI).  





A continuación, mediante un procedimiento no paramétrico se ha asociado a cada valor 
del índice L una probabilidad (p = Psust) de que el ecosistema esté sobreexplotado o no 
(Libralato, 2004). Si L1 y L2 se han definido como valores del índice L representativos 
de ecosistemas sobreexplotados (G1) o explotados de forma sostenible (G2), y si se 
utiliza la notación probabilística, P(G1/L1<L) = P(L1<L) es, por ejemplo, el número de 
casos dentro del grupo 1 que tienen valores del índice menores a L. Consecuentemente, 
para cualquier valor de L, la probabilidad de que este valor pertenezca a un ecosistema 
explotado de forma sostenible (Psust) (grupo 2) se puede definir como: 
( )






2)(                                          Ec.9.2 
Por ejemplo, L50% es el valor de L que permite que la proporción de modelos 
sobreexplotados con valores menores de L, (P(L1<L), sea igual a la proporción de 
modelos explotados de forma sostenible con valores de L mayores, P(L2>L), con lo que 
P(L1<L) = P(L2>L) y Psust(L) = 50%. Así, en función de los valores de L obtenidos a 
partir de la clasificación de los modelos ecológicos, es posible asociar a cada valor de L 
una probabilidad de que el ecosistema se encuentre explotado de forma sostenible 
(Psust).  
A partir de los modelos clasificados, y mediante el procedimiento no paramétrico 
presentado en la Ec. 9.2 (Libralato, 2004), se han calculado los valores de referencia del 
índice L. Si L1 y L2 se definen como los valores del índice L estimado respectivamente 
para los 29 modelos representativos de un ecosistema sobreexplotado (grupo 1) y para 
los 22 modelos representativos de situaciones de explotación sostenible (grupo 2), y la 
Ec.9.2 se aplica a los valores de L de los modelos clasificados, es posible obtener una 
asociación entre cada valor de L y la probabilidad de que el ecosistema esté explotado 
de forma sostenible (Psust), estableciendo una relación entre los valores de L y Psust. 
Con posterioridad, pueden estimarse niveles de referencia para el índice L a partir de la 
relación de L y Psust, si se fija cualquier valor de referencia para una Psust = p y se 
estima el valor del índice L = Lp (Figura 9.2). Los valores de referencia de L y sus 
intervalos de confianza estimados con el método Jackknife son, por ejemplo: L50% = 
0.055±0.013, L75% = 0.031±0.014 y L95% = 0.010±0.009 en el caso de %PPRa y L50% = 
0.051±0.013, L75% = 0.028±0.013y L95% = 0.009±0.007 con %PPRb. 
A continuación se han estimado valores de referencia del índice L en base a la relación 
establecida entre L y Psust fijando cualquier valor de Psust = P y estimando su 
correspondiente valor de L (L = Lp). Esto ha proporcionando una base general para 
definir niveles pasados y actuales del estado del ecosistema sujeto a diferentes niveles 
de presión pesquera. La relación establecida entre el índice L y Psust, como en el caso 
del ACD, se basa en la hipótesis de que los ecosistemas con valores del índice L 
similares se consideran impactados por la actividad pesquera con un nivel similar y 
tienen iguales probabilidades de estar sobreexplotados, aunque estén sujetos a diferentes 
impactos. Durante el desarrollo teórico del índice L también se han definido intervalos 





de confianza mediante la técnica del bootstrap y los análisis jackknife (Crowley, 1992; 
Dennis y Taper, 1994) (Libralato, 2004; Anexo VIII). 
Por otra parte, y a partir de la definición del índice ecológico, se ha establecido también 
un nuevo cálculo de captura sostenible, la captura máxima sostenible calculada en un 
contexto ecosistémico (o Ecosystem-based Maximum Sustainable Catches, EMSC). La 
EMSC está asociada a una probabilidad escogida (Psust = p) de que el ecosistema se 
explote de forma sostenible. Fijando probabilidades esperadas de explotación Psust = p 
y calculando el valor de L correspondiente (Lp), se puede estimar la EMSCp. La 
definición teórica de EMSC también se presenta en la primera parte de los resultados.  
En este trabajo se han escogido los valores de referencia Psust = 75% y Psust = 95% 
para aplicar el índice ecológico y establecer limites de referencia útiles de gestión 
pesquera basada en una aproximación ecosistémica. Los resultados de la aplicación del 
índice bidimensional %PPR versus mTLc y del índice tridimensional combinado 
(%PPR, mTLc, TE) se muestran conjuntamente con estos límites de referencia, además 
del límite Psust = 50% (50% de probabilidad de que el ecosistema está explotado de 
forma sostenible). En relación con los límites de referencia escogidos asociados a L75% y 
L95%, se han calculado las estimaciones de EMSC75% y EMSC95%.  
9.2.2. Aplicación del índice ecológico de impacto pesquero  
A continuación, el índice ecológico y el cálculo derivado de las EMSC se ha aplicado a 
diversos datos disponibles: a) resultados de modelos ecológicos estáticos, b) resultados 
de modelización dinámica, c) estadísticas de pesca. 
a) Modelos ecológicos estáticos  
En primer lugar se han clasificado los modelos ecológicos de la Tabla 5 – Anexo VI 
cuyo estado de explotación era desconocido inicialmente calculando el índice ecológico. 
Para esta clasificación se ha utilizado el Psust = 50% como valor de corte para clasificar 
los modelos como sobreexplotados (grupo 1) o no sobreexplotados (grupo 2). Después, 
esta clasificación ha sido comparada con la información parcial disponible de cada 
ecosistema para evaluar su coherencia e identificar problemas de clasificación. 
El índice ecológico también ha sido aplicado al modelo del sur del mar Catalán y al 
modelo del mar Adriático centro-septentrional. Los valores de %PPR, mTLc y TE se 
han obtenido de los modelos presentados en los Capítulos IV y VI. En este caso también 
se han calculado las EMSC relacionadas con diferentes probabilidades de sostenibilidad 
(Psust) y han sido comparadas con las capturas oficiales y corregidas en ambas zonas.   
b) Modelos ecológicos dinámicos 
El índice ecológico en su versión tridimensional se ha aplicado al resultado de los 
modelos ecológicos dinámicos previamente calibrados con series de datos biológicos y 
ambientales (Christensen y Walters, 2005, Capítulo V). Esto ha permitido evaluar la 
sostenibilidad de la pesquería a lo largo del tiempo.  





En este sentido, se han obtenido valores de %PPR, TLc y TE a partir de 11 modelos 
calibrados pertenecientes a ecosistemas templados, tropicales y de afloramiento 
previamente publicados y disponibles con series de datos temporales biológicos, 
conjuntamente con vulnerabilidades, funciones ambientales y datos de evolución de la 
presión pesquera (Walters et al., 2005). Estos ecosistemas han sido también cedidos por 
el Fisheries Centre (University of British Columbia) y representan el mar Báltico 
(Harvey et al., 2003), el afloramiento del sur de Benguela (Shannon et al., 2004c), la 
bahía de Chesapeake (Base de datos del Fisheries Centre, UBC), el Pacífico centro-
septentrional (Cox et al. 2002), la zona este del mar de Bering (NRC 2003), el pacífico 
este tropical (Olson y Watters 2003), el estrecho de Georgia (Pitcher y Cochrane 2002), 
el golfo de Tailandia (FAO/FISHCODE 2001), el mar del Norte (Christensen et al. 
2002), la bahía de Tampa (Base de datos del Fisheries Centre, UBC) y la costa oeste de 
la isla de Vancouver (Martell, 2002). Además, el índice L ecológico también se ha 
aplicado al modelo calibrado del sur del mar Catalán (Capitulo V). 
Para cada uno de los ecosistemas se ha obtenido un modelo Ecopath representativo para 
cada año del período temporal calibrado con Ecosim a partir del cual se han obtenido 
valores de mTLc, TE, %PPR. Estos datos se han utilizado para calcular el índice 
ecológico y, con la aplicación de los niveles de referencia definidos, se ha evaluado el 
estado de explotación de estos ecosistemas a nivel temporal. 
Con el objetivo de evaluar diversas estrategias de gestión hacia el futuro, el índice L se 
ha aplicado con mayor detalle al modelo del mar del Norte (Christensen et al., 2002) y 
al modelo del sur del mar Catalán (Capítulo IV). El modelo del mar del Norte ha sido 
calibrado desde 1974 hasta 1996 y el del mar Catalán desde 1978 hasta 2003. Las 
simulaciones de gestión se han realizado a partir de 1996 y 2003, respectivamente, y 
han tenido una duración de 10 años. Estas simulaciones han permitido obtener un 
modelo Ecopath correspondiente a cada año de los escenarios de simulación y obtener 
valores de %PPR, mTLc y TE necesarios para el cálculo del índice ecológico. Durante 
las simulaciones dinámicas los factores ambientales incorporados en los modelos se han 
mantenido constantes y únicamente se ha modificado la activad pesquera.  
En el caso del mar del Norte se han evaluado los escenarios de gestión siguientes: 1) la 
eliminación de la pesca de peces juveniles; 2) la eliminación de la pesca de peces 
pelágicos de tamaño pequeño; 3) la eliminación de la pesca de peces juveniles y peces 
pelágicos de tamaño pequeño; 4) la reducción del 20% de toda la actividad pesquera; 5) 
la reducción del 20% de toda la actividad pesquera y la eliminación de la pesca de peces 
juveniles; 6) la reducción del 20% de toda la actividad pesquera y eliminación de la 
pesca de los peces pelágicos de tamaño pequeño. En el caso del sur del mar Catalán los 
escenarios de gestión evaluados 1 a 4 han sido similares a los anteriores, y se han 
incluido además: 5) la reducción del 20% de toda la actividad pesquera y eliminación de 
la pesca de peces juveniles y peces pelágicos de tamaño pequeño; y 6) reducción 
general de la actividad pesquera en un 50%.  
 





c) Estadísticas globales de pesca 
El índice ecológico puede calcularse también a partir de datos sobre capturas y datos 
tróficos de las especies capturadas, independientes de la modelización ecológica. 
a) El mTLc se puede calcular a partir de la captura, su composición y el nivel trófico de 
cada especie capturada (TLi) (Ec. 3.21). El TLi se obtiene a partir de la información 
sobre alimentación de las especies capturadas (Ec. 3.17). En este contexto, el TLi de 
muchas especies puede obtenerse fácilmente a partir de la información almacenada en 
bases de datos de libre acceso como Fishbase (www.fishbase.org, Froese y Pauly, 
2000), Cephbase (www.cephbase.org), The Catalog of fishes 
(www.calacademy.org/research/ichthyology) y The Sea Around Us Project (SAUP, 
www.searoundus.org, Watson et al., 2004). A partir de estas bases de datos se obtienen 
directamente los datos disponibles sobre TLi por especie o grupo de especies y región, y 
el mTLc puede calcularse fácilmente con la información de las capturas y estos valores. 
b) La PPR puede calcularse mediante la Ec. 3.20, el mTLc y los valores de las capturas. 
La producción primaria (P1) de la zona puede utilizarse para estandarizar la PPR y 
obtener la %PPRa (Pauly y Christensen, 1995). 
c) La eficiencia de transferencia de energía (TE) es un parámetro que difícilmente puede 
calcularse si no se dispone de un modelo ecológico o de series de capturas largas (Pauly 
y Christensen, 1995; Pauly y Palomares, 2005). Por defecto, se puede emplear el TE 
medio de los ecosistemas acuáticos que es del 10% (Pauly y Christensen, 1995). Con el 
objetivo de obtener valores de mayor exactitud, se ha calculado la TE media para cada 
tipo de ecosistema a partir de los modelos ecológicos de la Tabla 5 – Anexo VI cuyo 
valor de TE es conocido.  
Mediante el cálculo de mTLc, %PPR y TE se ha aplicado el nuevo índice ecológico a 
los datos de capturas pesqueras a nivel global presentados en la web de The Sea Around 
Us Project (SAUP). Estos datos de capturas se encuentran divididos por grandes 
ecosistemas marinos (o Large Marine Ecosystems, LME, Sherman y Duda, 1999) y 
zonas de alta mar restantes (FAO opean sea areas outside LME). Esta base de datos 
incluye los datos de capturas de la FAO (FAO, 2005) y correcciones regionales y 
nacionales a partir de otras estadísticas de pesca (p.ej., Eurostat, GFCM). También se 
proporciona la superficie (km2) y producción primaria (t·km-2·año-1) por área. 
Para facilitar la presentación de los resultados en este trabajo, las LME establecidas en 
la base de datos SAUP se han agrupado en función de su pertenencia a zonas de 
afloramiento, zonas templadas y zonas tropicales en base a la distribución climática 
(MacArthur, 1972; Begon et al., 1995) y la definición de las LME (Sherman y Duda, 
1999). 
Los datos de capturas oficiales se han corregido para tener en cuenta los descartes por 
LME y zonas de alta mar calculados por Kelleher (2005) como promedio general entre 
1992 y 2001. Estos datos representan una corrección de los datos de Alverson (1994) 
basados en estimaciones de descartes de la década de 1980. Sin embargo, en varias 





LME los datos de descartes no estaban disponibles, por lo que en estos casos se ha 
calculado y aplicado la media por tipo de ecosistema (LME tropical, templado o de 
afloramiento). Con posterioridad, los datos de capturas oficiales y corregidas han sido 
comparados con las estimaciones de EMSC75% y EMSC95% por LME y zonas de alta 
mar.  
Con el objetivo de caracterizar el desarrollo de la actividad pesquera a nivel mundial 
desde 1950 hasta 2002, el índice ecológico también se ha aplicado a los datos 
temporales de capturas mediante el cálculo de un mTLc y %PPR por año y el uso de 
una TE global media. En este sentido, y como no existen datos de producción primaria 
(P1) anual a nivel global, la ponderación de las estimaciones por LME y áreas de alta 
mar disponibles en SAUP ha sido utilizada durante toda la serie temporal, asumiendo 
que la producción primaria anual no ha variado de forma sustancial desde 1950 hasta 
2002.  
En este análisis temporal el índice ecológico se ha calculado a partir de los datos 
oficiales y también a partir de los datos de capturas corregidos con una estima de 
descarte general del 8% por área (proporcionada por Kelleher, 2005). Por la importancia 
que la captura no registrada (o IUU, illegal, unreported or unregulated catches) tiene en 
el conjunto de la captura global, se ha incluido en el análisis una estimaciones a grosso 
modo del 30% de captura no registrada (Bray, 2000; Pitcher et al., 2002a, Pauly et al., 
2002).  
Tanto en el caso de la aplicación del índice ecológico a los resultados de modelos 
ecológicos como a las estadísticas de pesca se ha asumido que los valores mayores o 
iguales a 95% (Psust ≥  95%) de probabilidad de que un ecosistema esté explotado de 
forma sostenible (Psust) se consideran valores altos, los valores iguales o mayores al 
75% y hasta el 95% de Psust (95% > Psust ≥  75) se consideran medios, y los valores 
menores a 75% (Psust < 75%) se consideran bajos.  
9.3. Resultados  
9.3.1. Desarrollo conceptual del índice y cálculo de valores de referencia 
a) El índice bidimensional %PPR versus mTLc 
Para testar la hipótesis planteada por Tudela (2000, 2003, Figura 9.1) se utilizaron 90 
modelos ecológicos previamente presentados (Tabla 5 – Anexo VI) y clasificados en 
ecosistemas sobreexplotados (grupo 1, n = 29) o ecosistemas explotados de forma 
sostenible (grupo 2, n = 22) (Tabla 1 – Anexo VIII). Los ecosistemas cuyo estado era 
desconocido porque se disponía de información parcial se muestran en la Tabla 2 – 
Anexo VIII (n = 39).  
A partir de la representación gráfica de pares de mTLc y %PPR de los modelos 
clasificados como ecosistemas sobreexplotados o no, la hipótesis sobre la combinación 
de mTLc y %PPR puede ser probada o refutada (Tudela, 2003). En este contexto, los 
pares de %PPRa y mTLc de los ecosistemas con más de un modelo disponible 





representativo de diversos períodos temporales (p.ej., Newfoundland 1900, 1985-1987, 
1995-2000) se representa en la Figura 9.3. En ésta se pueden observar las distintas 
trayectorias de %PPRa versus mTLc con el tiempo. Además, la representación gráfica 
de los pares de %PPR y mTLc de los modelos clasificados de la Tabla 1 – Anexo VIII 
se presenta en la Figura 9.4a y 9.4b. A partir de ésta se puede observar que, de forma 
general, los dos grupos de modelos se diferencian notablemente y que los modelos 
clasificados como representativos de ecosistemas sobreexplotados (grupo 1) muestran 
valores mayores de %PPR y menores de mTLc, con rangos de %PPRa = 6.33 - 82.35 y 
mTLc = 2.6 - 3.9. Por el contrario, los modelos representativos de ecosistemas 
explotados de forma sostenible (grupo 2) se distribuyen en valores menores de %PPR y 
mayores de mTLc, con rangos %PPRa = 0.31 - 30.89 y mTLc = 3.20 - 4.12. 
A continuación, el análisis canónico discriminante (ACD) aplicado a los pares de 
%PPRa versus mTLc y %PPRb versus mTLc de los modelos clasificados ha permitido 
cuantificar la separación entre los grupos 1 y grupo 2. La reclasificación posterior de los 
modelos ecológicos por el análisis ha confirmado la separación entre los dos grupos con 
un porcentaje alto de modelos correctamente reclasificados por el análisis, del 86.3% en 
el caso de %PPRa y 82.40% en el caso de %PPRb. La función discriminante que separa 
la muestra con el 50% de probabilidad se presenta también en la Figura 9.4a y 94b (en 
rojo). Las puntuaciones canónicas para cada modelo se presentan en la Tabla 9.1. La 
puntuación del análisis discriminante por modelo teniendo en cuenta el %PPRa se 
muestra en la Figura 9.5. El centroide del grupo 1  es de - 0.67 y el valor del grupo 2 es 
de 0.88. Los resultados obtenidos con %PPRb son similares y no se han incluido. En 
términos generales, los modelos clasificados como sobreexplotados (grupo 1) son 
modelos con una estrategia de pesca basada principalmente en especies de peces 
pelágicos y  peces demersales de tamaño pequeño e invertebrados. 
Los resultados del ACD sugieren que la relación entre %PPR y mTLc se describe con 
una ecuación potencial: 
( ) bmTLca1001P/PPRPPR% ⋅=⋅                                    Ec.9.3 
En la cual a y b son constantes asociadas con diferente probabilidad de explotación 
sostenible del ecosistema (Psust) en función de la intensidad (PPR) y la estrategia 
(mTLc) de la pesca en un ecosistema determinado, con una producción primaria (P1) y 
transferencia de energía (TE) características.  
Según estos resultados, mTLc aumenta mientras %PPR disminuye desde situaciones de 
sobreexplotación hacia situaciones de explotación sostenible. Esta relación inversa se ha 
validado con los resultados de la estructura de la matriz de la función discriminante (no 
se presentan) del ACD. El ACD muestra también que el grupo 1 es más variable que el 
grupo 2 y el test lamba de Wilk y los coeficientes de la función discriminante canónica 
estandarizada son significativos en discriminar los dos grupos, siendo la %PPR la 
variable de mayor importancia en la clasificación.  





A partir de la ecuación 9.2 y los resultados del ACD se pueden establecer curvas de 
referencia asociadas a una Psust = p mediante el cálculo de distintas a y b:  
pb
p mTLcaPPR% ⋅=                                      Ec.9.4 
En la Figura 9.4a y 9.4b se muestran las ecuaciones asociadas con el 75% y 95% de 
Psust y los valores de a y b para estas curvas. Estas funciones pueden ser utilizadas para 
establecer valores de referencia útiles para una gestión pesquera basada en el 
ecosistema.  
La Figura 9.4 también muestra que de los 51 modelos previamente clasificados el ACD 
reclasifica 9 de ellos en un grupo diferente si se considera la %PPRa. Éste es el caso del 
mar de Bering oriental (1950), la Columbia Británica septentrional (1900), 
Newfoundland (1900 y 1985-87), el golfo septentrional de Sant Lawrence (1985-87), el 
mar del sur de Brasil (1990-94) y el afloramiento de Perú (1953-59). Además, cuando 
se considera el %PPRb, la laguna de Venecia (1988) y Brunei Darussalam (1980) 
tampoco se clasifican como inicialmente se ha establecido (Tabla 9.1). 
En la Tabla 2 – Anexo VIII se presentan los resultados del ACD aplicado a los modelos 
cuyo estado de explotación no se conocía al inicio de forma suficiente para clasificarlos. 
Este análisis señala una concordancia general entre la información parcial disponible 
para cada ecosistema (la información recopilada se muestra en la Tabla 5 – Anexo VI) y 
su clasificación. Sin embargo, el resultado para las zonas de afloramiento y las lagunas 
costeras es erróneo en la mayoría de los ecosistemas estudiados, poniendo de relieve un 
problema de aplicación del nuevo indicador %PPR versus mTLc en este tipo de 
ecosistemas. En consecuencia, se ha planteado la hipótesis de incluir un tercer elemento 
en el índice ecológico: la eficiencia de transferencia de energía (TE).  
b) El índice tridimensional combinando %PPR, mTLc y TE 
La TE expresa la cantidad de energía que se transfiere de un nivel trófico a un nivel 
trófico superior y refleja las ineficiencias de la red trófica que hace que no toda la 
energía de un nivel trófico pueda transferirse (como la respiración, excreción, y 
mortalidad natural) (Lindeman, 1942). La TE se calcula como el cociente entre la 
producción de un nivel trófico y el nivel trófico precedente (Lalli y Parson 1993; Pauly 
y Christensen, 1993) y con ella se consideran también las diferencias en la transferencia 
de la energía entre ecosistemas.  
La inclusión de TE en el índice %PPR versus mTLc ha permitido tener en cuenta las 
diferencias de eficiencia de transferencia de energía entre ecosistemas. Además, con ella 
se ha conceptualizado de forma teórica el significado de la combinación de estos 
indicadores en una función (Ec. 9.1) que describe la pérdida de producción en el 
ecosistema a causa de la exportación de una cantidad de producción por parte de la 
actividad pesquera y el impacto que esta exportación tiene en la transferencia de la 
energía restante en la red trófica (Libralato, 2004, Anexo VIII). Esta ecuación describe 
que la pérdida de producción secundaria en un ecosistema, causada por la actividad 
pesquera (L), decrece a medida que la mTLc aumenta, para niveles similares de PPR, ya 





que TE es siempre < 1. Esto concuerda con los resultados del índice combinado %PPR 
versus mTLc. La pérdida de producción aumenta cuando aumenta la TE, con niveles 
iguales de mTLc y %PPR. Esto está en concordancia con lo obtenido en el Capítulo VII.  
El índice L presupone que la pérdida de producción secundaria a causa de la pesca 
puede utilizarse como una aproximación cuantitativa de los efectos de la pesca a nivel 
ecosistémico. Los ecosistemas que muestran iguales niveles de pérdida de producción 
secundaria debido a la pesca (igual índice L) poseen probabilidades similares de estar 
sobreexplotados, aunque estos ecosistemas estén sujetos a diferentes impactos e 
intensidad pesquera. Así, el índice L podría utilizarse para evaluar la explotación a nivel 
ecosistémico y definir valores de referencia útiles para la gestión pesquera, como se ha 
demostrado con el índice %PPR versus mTLc. Además, mediante la inclusión del tercer 
elemento TE, este índice proporcionaría mejores resultados que la combinación de la 
versión inicial (%PPR versus mTLc).  
Para testar esta segunda hipótesis, el índice L ha sido calculado también en los 51 
modelos clasificados según su estado de explotación (Tabla 1 – Anexo VIII). La Figura 
9.6 muestra la situación de estos modelos según los valores de %PPRa, mTLc y TE.  
En la Tabla 1 – Anexo VIII se muestran los resultados de la aplicación del índice L a los 
modelos previamente clasificados con el ACD y también el valor de Psust según la 
relación establecida en la Figura 9.2. El índice L ha sido aplicado a valores de %PPRa y 
%PPRb y en ambos casos se identifican 11 modelos con una clasificación diferente a la 
establecida de forma inicial. Este es el caso del mar de Bering oriental (década de 
1950), Newfoundland (1900), la Columbia británica septentrional (1900), el golfo de 
Sant Lawrence septentrional (1985-1987), la bahía de Bengala (1984-86), el golfo de 
Tailandia (década de 1980), el mar sur-oriental del Brasil (1990-1994), la plataforma 
norte-oriental de Venezuela (década de 1980), la bahía de Revellata en Córcega (1998), 
el afloramiento septentrional de Benguela (1978-83) y el afloramiento del Perú (1973-
81). Sin embargo, en algunos de estos casos la clasificación de los modelos se encuentra 
cercana a Psust 50%, por lo que ésta no es del todo clara. La clasificación de los 
ecosistemas de afloramiento y lagunares costeros muestra resultados más adecuados con 
la información disponible (Tabla 5 – Anexo VI) en comparación con los obtenidos con 
el índice %PPR versus mTLc, mostrando la necesidad de incluir el parámetro TE en el 
índice compuesto. 
Además, a partir de la Ec.9.1 se pueden también obtener superficies en el espacio 
tridimensional definidas por %PPR, mTLc y TE de cada ecosistema con una pérdida de 
producción secundaria, o L, constante según:  
mTLc1TETElnLPPR% −⋅⋅−=                            Ec.9.5 
A partir de la relación de L con Psust (Figura 9.2), esta ecuación puede utilizarse para 
representar superficies con diferentes valores de L en 3D asociadas a diferentes Psust 
(Lp) que permiten distinguir diferentes probabilidades de que los ecosistemas estén 
sobreexplotados o explotados de forma sostenible. La Figura 9.6 muestra también las 





superficies de referencia L0% y L100% que representan áreas por encima o por debajo de 
las cuales los modelos están sobreexplotados o explotados de forma sostenible con una 
probabilidad del 100%. 
Estos resultados muestran la utilidad de la combinación de %PPR, mTLc y TE en un 
nuevo índice ecológico de impacto pesquero: el índice L. La relación establecida con los 
valores diferentes de Psust permite obtener valores de referencia y evaluar el estado de 
conservación de un ecosistema explotado, utilizando el índice como una aproximación 
para cuantificar la sobreexplotación de los ecosistemas marinos sensu Murawski (2000).  
c) Cálculo de la captura máxima sostenible  
La captura máxima sostenible calculada en un contexto ecosistémico (EMSC) y 
asociada con valores escogidos de Psust = p se puede calcular a partir del índice 
bidimensional %PPR versus mTLc y del índice tridimensional combinando %PPR, 
mTLc y TE, o índice L.  
La ecuación que describe la producción primaria requerida para sostener la pesquería, 












1PPR             Ec.9.6 
En dónde Y es la captura total, TE es la eficiencia de transferencia de energía media 
expresada en tanto por uno y 1/9 es un factor de conversión de peso fresco a carbono 
(Pauly y Christensen, 1995).  
Esta ecuación puede modificarse para expresar las capturas (Y) en función de %PPR y 
mTLc según: 
 
            
                Ec.9.7 
 
En dónde R = PPR/P1 y P1 es la producción primaria (t·km-2·año-1). Entonces, R puede 
calcularse a partir de las ecuaciones de referencia previamente definidas (Figura 9.4a y 
9.4b) asociadas a diferentes probabilidades del ecosistema de estar explotado de forma 
sostenible (Psust = p). Así mismo, mediante la TE del ecosistema y una mTLc 
constante, se puede obtener la Yp, o EMSCp, relativa a la Rp = (PPR/P1)p: 
 
          Ec.9.8 
                                                                          
 
En dónde la EMSCp también se expresa en t·km-2·año-1.  
A partir del índice L y fijando una Psust = p se puede estimar la Lp y entonces estimar 






























establecer diferentes estrategias de pesca a diferentes mTLc e intensidades, todas ellas 
produciendo situaciones viables de explotación con Psust = p. Sin embargo, si se asume 
que la estrategia de la pesca se mantiene constante (mTLc constante) y la TE también es 
















                                   Ec.9.9 
Dónde EMSCp representa el total de la captura para un nivel de Lp asociado con un 
nivel de Psust = p y Y0 y PPR0 representan la captura y PPR actuales. 
A partir de estas ecuaciones y definiciones, y mediante la estimación de PPR, P1, mTLc 
y TE para un ecosistema explotado, se puede calcular el índice ecológico combinado 
%PPR, mTLc y TE, o índice L. Con la relación establecida entre L y Psust (Figura 9.2) 
se puede establecer la probabilidad de que el ecosistema esté explotado de forma 
sostenible. Finalmente, utilizando niveles de referencia para el índice L, como L75% y 
L95% , la relación entre el índice L y Psust se puede aplicar para obtener estimaciones de 
EMSC75% y EMSC95%.  
Siguiendo este procedimiento, el nuevo índice ecológico de impacto pesquero se ha 
aplicado a diferentes fuentes de información: 1) modelos ecológicos estáticos, 2) 
modelos ecológicos dinámicos y 3) estadísticas de pesca. 
9.3.2. Aplicación del índice a modelos ecológicos estáticos 
El índice L (Ec.9.1) ha sido aplicado a 39 modelos ecológicos disponibles cuya 
información inicial no era suficiente para clasificarlos como representativos de 
ecosistemas sobreexplotados o explotados de forma sostenible (Tabla 2 – Anexo VIII). 
Un total de 17 modelos fueron clasificados como sobreexplotados y 22 como 
explotados de forma sostenible en el caso de la %PPRa. Sin embargo, con la %PPRb el 
ecosistema de Perú (1960-1969) se clasifica como no sobreexplotado.  
Los resultados obtenidos concuerdan con la información parcial disponible de cada 
ecosistema (Tabla 5 – Anexo VI). Sin embargo, existen excepciones claras como son 
los modelos representativos del golfo de Vizcaya, de Islandia (1997) y del mar 
occidental de Groenlandia (1994) en el caso de ecosistemas templados. Para los 
ecosistemas tropicales, se observan excepciones en el caso del Golfo de Tailandia 
(1993) y Kuala Trengganu (década de 1980), mientras que los afloramientos de 
California (1965-72), Perú (1964-71) y Namibia (1978-83) muestran también 
discrepancias. Sin embargo, en la mayoría de estos casos las probabilidades obtenidas 
se encuentran alrededor del 50%, por lo que la clasificación de estos ecosistemas es 
incierta. 
El indicador L también ha sido aplicado a los dos casos de estudio del sur del mar 
Catalán (1978 y 1994) y el Adriático centro-septentrional (década de 1990) como se 
muestra en la Tabla 9.1. En esta tabla, y a modo comparativo, se presenta también el 
índice L calculado a partir de los datos agregados de capturas del mar Mediterráneo y 





del mar Negro (resultados procedentes del último apartado, Tabla 9.3). Los cálculos se 
presentan en función de %PPRa para poder comparar los resultados de los modelos con 
los procedentes de estadísticas de capturas. 
Los resultados muestran que el ecosistema del sur del mar Catalán en 1994 se encuentra 
sobreexplotado tanto si se analizan los datos oficiales de capturas como los datos 
corregidos con descartes y captura no registrada (0 ≤  Psust ≤  6.45). Además, el sur del 
mar Catalán en 1978 muestra valores mayores de Psust, pero el ecosistema continua 
mostrando probabilidades elevadas de estar sobreexplotado (21.15 ≤  Psust ≤  25.28). El 
mar Adriático centro-septentrional también presenta valores medio-bajos de Psust en la 
década de 1990 (38.95 ≤  Psust ≤  60.71).  
El cálculo de las EMSC75% para el mar Catalán (1978 y 1994) y el mar Adriático 
(década de 1990) muestra valores menores a las capturas registradas en ambas zonas, 
tanto oficiales como corregidas, y muestra la necesidad de reducir las capturas en un 70 
- 80% en el caso del mar Catalán y de un 40 - 50% en el caso del mar Adriático para 
alcanzar niveles de capturas sostenibles con un Psust 75%. Si se calculan las EMSC95%, 
se indica la necesidad de reducir las capturas en un -90% en ambos casos.   
El mar Mediterráneo de forma global y el mar Negro (en 2002) presentan valores 
medio-bajos de probabilidad de estar explotados de forma sostenible (69.05 ≤  Psust ≤  
78.62 y 69.03 ≤  Psust ≤  78.62, respectivamente). Las EMSC75% son mayores a las 
registradas en 2002 si se considera la captura oficial (entre un 20 - 30%), pero menores 
si se comparan con las capturas corregidas para tener en cuenta los descartes y la 
fracción no declarada (-10%). Si se calculan las EMSC95%, se muestra la necesidad de 
reducir dichas capturas en un - 70 o - 80% en ambos lugares.  
9.3.3. Aplicación del índice a modelos ecológicos dinámicos 
El índice L también se ha aplicado a los resultados de 11 modelos ecológicos 
mencionados con anterioridad que han sido previamente calibrados con series de datos y 
factores ambientales (Figura 9.7). El índice se ha calculado con %PPRa y %PPRb y los 
resultados han sido similares en ambos casos, por lo que en la figura se muestran los 
procedentes de %PPRb.  
Como se puede observar, el Pacifico centro-septentrional, el Pacífico oriental tropical y 
la bahía de Chesapeake muestran una disminución clara de la probabilidad de estar 
explotados de forma sostenible con el tiempo, ya que aumenta el valor del índice L. En 
contraposición, el mar oriental de Bering, el mar del Norte, el golfo de Tailandia y la 
bahía de Tampa muestran una disminución de L con el tiempo, lo que implica menores 
probabilidades de sobreexplotación. Los ecosistemas de la costa oeste de la isla de 
Vancouver, el estrecho de Georgia, y el afloramiento de Benguela muestran una 
variabilidad notable. Sin embargo, existen varios ecosistemas cuyo valor de L muestra 
que se encuentran sobreexplotados durante toda la serie temporal analizada, como es el 
caso de  la bahía de Chesapeake, el mar Báltico, el mar del Norte y el mar oriental de 





Bering. En contraposición, el Pacífico centro-septentrional y el golfo de Tailandia 
aparecen con un Psust mayor al 95% durante todo el período estudiado.  
La aplicación del índice L al modelo del sur de mar Catalán previamente calibrado con 
series de datos temporales se presenta en la Figura 9.8.  En ella se muestra la evolución 
del mTLc, PPR, TE, Índice L y Psust desde 1978 a 2003. Durante este período temporal 
el mTLc aumenta y también lo hacen la TE (%) y la %PPR. Además, el índice L 
también aumenta, lo que indica que la Psust del sur del mar Catalán disminuye, en 
concordancia con lo observado en la Tabla 9.1. Puede observarse también que la 
trayectoria del índice L en la serie temporal estudiada muestra una Psust por debajo del 
50% de probabilidades de estar en una situación de explotación sostenible durante todo 
el período temporal analizado.  
La evaluación con el índice L de varios escenarios alternativos de gestión pesquera 
desarrollados a partir del modelo del mar del Norte (Christensen et al., 2002) calibrado 
con series de datos temporales se presenta en la Figura 9.9. Como puede observarse, 
todos los escenarios contemplados muestran un incremento de la sostenibilidad con el 
tiempo, aunque el resultado final y la velocidad de cambio difieren entre escenarios. El 
escenario 6, que contempla una reducción de la captura total del 20% y la eliminación 
de la captura de los peces pelágicos de pequeño tamaño, muestra los mejores resultados 
hacia un aumento de la Psust, que alcanza el 65-70% al final de la simulación. 
En la Figura 9.10 se muestra la evolución del índice L según varios escenarios de 
gestión pesquera desarrollados desde 2003 a partir del modelo del sur del mar Catalán 
calibrado con series temporales de datos. Como puede observarse, el índice L 
disminuye con todas las simulaciones de gestión planteadas indicando un aumento de la 
sostenibilidad. En el caso de del escenario 5 (reducción de un 25% de la captura general 
y eliminación de la captura de peces pelágicos de tamaño pequeño y juveniles) y del 
escenario 6 (que plantea la reducción del 50% de la captura) se alcanza un aumento de 
Psust hasta valores del 50%. 
9.3.4. Aplicación del índice a estadísticas globales de pesca 
Por último, el índice L ha sido aplicado también a estadísticas globales de pesca, 
primero separadas por áreas LME y áreas de alta mar (FAO) y luego integradas con el 
objetivo de evaluar la sobreexplotación de los ecosistemas explotados a nivel global.  
En primer lugar se ha procedido a realizar una estimación de la TE media por tipo de 
ecosistema a partir de los modelos presentados en la Tabla 1 y Tabla 2 – Anexo VIII 
divididos en: 1) zonas templadas de plataforma continental y alta mar (TE = 14%); 2) 
zonas tropicales de plataforma continental y alta mar (TE = 9%); 3) áreas costeras y 
arrecifes (TE = 13%); 4) lagunas costeras (TE = 11%); y 5) afloramientos (TE = 6%). 
Además, también se ha calculado la TE de zonas templadas y zonas tropicales, 
incluyendo zonas costeras, plataforma continental y alta mar (TE = 14% y TE = 11%). 
Finalmente, se ha obtenido también una TE media global (TE = 12%) característica de 
los ecosistemas marinos  (Tabla 9.2).  





A partir de estos datos se ha calculado el índice L, la Psust y los valores de EMSC75% y 
EMSC95% que se presentan en la Tabla 9.3, junto con los valores de mTLC y %PPRa 
por área LME y zonas de alta mar para 2002. La Figura 9.11 muestra estos resultados en 
función de mTLc y %PPRa para los diferentes tipos de ecosistema considerados con 
una TE media calculada. En general, los resultados para las zonas templadas muestran 
una sostenibilidad baja (Psust < 75%) para las áreas LME en el caso de la plataforma 
continental del Golfo de Vizcaya y el mar Céltico, el mar del Norte, el mar de las islas 
Faroe, la plataforma de Islandia, el mar oriental de Bering, la plataforma continental 
nor-oriental y sur-oriental de Estados Unidos, la corriente de Kuroshio, el mar de 
Okhotsk, el mar del Japón y el mar Amarillo. Presentan niveles de explotación 
sostenible moderados (95% > Psust ≥  75%) el mar Ártico, el mar Báltico, el mar de 
Barents, el mar Negro, la plataforma oriental de Groenlandia, el Golfo de Alaska, el mar 
Mediterráneo, la plataforma de Nueva Zelanda, la plataforma de Newfoundland-
Labrador, la plataforma del mar de Noruega, la corriente de Oyashio, la plataforma de la 
Patagonia, la plataforma del mar de Escocia y el mar occidental de Bering. El resto de 
áreas templadas (áreas de Australia y la plataforma occidental de Groenlandia) muestran 
valores de explotación altos (Psust ≥  95%).  
En cuanto a las áreas tropicales, se observa que la bahía de Bengala, el golfo de 
California, el golfo de México, el golfo de Tailandia y el mar de Sulu-Celebes muestran 
valores de sostenibilidad bajos (Psust < 75%). Además, las áreas marinas asociadas a 
China (mar oriental de la China y mar del sur de la China, además del mar Amarillo) 
muestran una intensidad pesquera muy elevada y un mTLc bajo (0% ≤  Psust ≤  
22.37%). La corriente de Agulhas, el mar de Indonesia, la costa centroamericana 
pacífica y el mar Rojo presentan valores moderados de sostenibilidad (95% > Psust ≥  
75) y el resto de áreas presentan valores altos de explotación sostenible (Psust ≥  95%). 
En relación con las áreas de afloramiento, se registra un nivel bajo de sostenibilidad en 
la corriente de Humboldt, Benguela y California (Psust < 75%), mientras que las 
corrientes de Canarias y de Guinea presentan valores de sostenibilidad moderados (95% 
> Psust ≥  75) y la corriente de Somalia presenta valores elevados (Psust ≥  95%). Las 
áreas de alta mar (FAO) presentan valores moderados o altos de sostenibilidad. 
Los resultados de la aplicación del índice L para el 2002 se presentan de forma global 
en la Tabla 9.4. Los resultados aplicados a los datos oficiales de capturas muestran una 
probabilidad baja (Psust < 75%) global de explotación sostenible (Psust = 60.71%), y 
esta probabilidad es menor cuando se consideran los descartes (Psust = 60.66%) y la 
captura no registrada (Psust = 38.91%). Esta estimación global incluye zonas con una 
probabilidad alta de estar explotadas de forma sostenible, como las áreas de alta mar 
(Psust = 94.76 - 93.90%), y zonas con una gran probabilidad de sobreexplotación, como 
son las LMEs (Psust = 25.29-15.20%). Por tipo de LME, los afloramientos muestran los 
valores menores de Psust (Psust = 27.05-21.17%), seguidos por la áreas templadas y las 
áreas tropicales (Psust = 65.06 - 38.94% y Psust = 69.02 - 60.68%).  





Las estimaciones de EMSC por área LME en 2002 (Tabla 9.3) son menores que las 
capturas registradas (tanto oficiales como corregidas) en muchos casos. Las EMSC75% 
son menores en un 42.54 - 58.36% que las capturas registradas para las zonas de 
afloramiento, en un 20.24 - 42.21% en el caso de las áreas templadas y en un 1.91 - 
28.92% para las zonas tropicales (Tabla 9.4). Si se adopta un valor de referencia de 
Psust del 95%, la diferencia entre la captura registrada (oficial o corregida) y la 
EMSC95% es del orden de 90% para todas las LMEs. De forma contraria, la EMSC75% 
para las áreas de alta mar es mayor que las capturas registradas, señalando situaciones 
de explotación sostenible. 
De forma global, la captura en 2002 se sitúa alrededor de las 82.87·106 t anuales y 
aumenta hasta las 115.63·106 t si se consideran las capturas corregidas. La EMSC75% 
total es de 109.52·106 ± 64.24 ·106 t, lo que muestra un posible aumento de la captura 
global de 32.15% si se compara con la captura oficial. Sin embargo, si se considera la 
captura corregida los resultados muestran la necesidad de reducir la captura global en 
5.28%. Al emplear el valor de referencia de Psust 95%, la diferencia entre la captura 
global actual y la EMSC95% es del orden de - 80% (Tabla 9.4).  
La Figura 9.12 muestra la captura (t·año-1·103) en función de la probabilidad de 
explotación sostenible por tipo de ecosistema y datos globales agregados para 2002. 
Esta figura presenta también los límites de captura que pueden ser obtenidos por 
ecosistema, en función de la probabilidad de que el ecosistema sea explotado de forma 
sostenible. Los resultados concuerdan con los previamente presentados, ya que la 
situación actual de explotación en 2002 muestra probabilidades altas de 
sobreexplotación para afloramientos, y mediana-alta en el caso de las áreas templadas y 
tropicales. Además, en términos globales, la explotación muestra valores medio - altos 
de sobreexplotación, siendo únicamente las áreas de alta mar las que se mantienen con 
niveles medio-elevados de explotación sostenible. 
La aplicación del índice L a datos globales desde 1950 a 2002 se muestra en la Figura 
9.13, conjuntamente con los valores de capturas agregadas, mTLc y %PPRa desde 1950 
a 2002. Como puede observarse, la evolución del mTLc muestra una disminución de 
forma general desde 1950 a 2002, con dos momentos de aumento a inicios de la década 
de 1970 y mediados de la década de 1990. Además, la captura y la %PPRa han 
aumentado hasta mediados de la década de 1990, tanto considerando las capturas 
oficiales como las corregidas con descartes y captura no registrada. A partir de este 
momento las capturas se mantienen prácticamente constantes, alrededor de las 80 - 
100·106 t anuales. En este contexto, el índice L aumenta desde la década de 1950 hasta 
mediados de la década de 1990 mostrando también valores constantes a partir de 
entonces. El Psust asociado señala que, desde principios de la década de 1950 y hasta 
mediados de la década siguiente la explotación global de los ecosistemas marinos 
mostraba valores elevados de sostenibilidad, y que estos valores han disminuido hasta 
una Psust ≈  50% desde la década de 1990 y hasta la actualidad si se consideran las 
capturas oficiales. Si se tienen en cuenta las capturas corregidas, la explotación muestra 





valores cercanos al 50% de Psust a mediados de la década de 1970 y valores de Psust ≈  
30% a partir de finales de esa década. Esta situación de sobreexplotación a nivel global 
se mantiene hasta la actualidad.  
9.4. Discusión 
a) Desarrollo conceptual y valores de referencia  
Se presenta el desarrollo y aplicación de un nuevo índice ecológico de impacto pesquero 
desde sus inicios como índice bidimensional (%PPR versus mTLc) hasta la definición 
del índice tridimensional combinando %PPR, mTLc y TE, o índice de pérdida teórica 
de producción secundaria en el ecosistema a causa de la pesca (índice L).  
Se muestra que el índice L es apropiado para cuantificar la probabilidad de que un 
ecosistema (caracterizado con una producción primaria y una eficiencia de transferencia 
de energía determinadas, P1 y TE) esté sobreexplotado sensu Murawski (2000), en 
función de la intensidad y la estrategia pesquera desarrollada y caracterizada por la 
producción primaria requerida (PPR) y el nivel trófico medio de la captura (mTLc) a 
causa de la apropiación por parte de la pesca de una cantidad de producción. 
Los resultados de la aplicación del índice L ponen de relieve el impacto que la pesca 
tiene sobre la estructura y el funcionamiento de los ecosistemas por la exportación de 
producción secundaria. Esta exportación altera la red trófica y el nivel de alteración 
depende de la cantidad de producción sustraída (%PPR) y de la posición de esta 
producción en la red trófica (mTLc), en concordancia con lo planteado por Tudela 
(2000 y 2003).  
Además, la TE es también un elemento necesario a considerar (Libralato, 2004), ya que 
incluye una característica esencial de los ecosistemas: la diferente eficiencia en la 
transferencia de la energía de niveles tróficos (TL) bajos a altos en las redes tróficas. 
Consecuentemente, se asume que la pérdida relativa de producción secundaria está 
relacionada y es proporcional al impacto de la pesca a nivel ecosistémico y puede 
utilizarse como una aproximación al impacto de la pesquería en el ecosistema, ya que 
resume los efectos de la pesca a nivel ecosistémico. 
Sin embargo, este índice L no es sólo la combinación estadística de los indicadores 
%PPR, mTLc y TE, sino que tiene un significado importante per se ya que representa la 
producción que el ecosistema pierde a causa de la pesca. En consecuencia, el índice L 
recoge los efectos de la actividad pesquera en propiedades emergentes de los 
ecosistemas. Los valores de referencia del índice se fijan en función de la información 
ecológica disponible en ecosistemas previamente estudiados y se definen en función de 
otros índices e información complementaria, como se recomienda en una gestión basada 
en el ecosistema (FAO, 2003). Esto proporciona al índice valores independientes a su 
desarrollo teórico y permite su validación. 
La aplicación del índice L ha posibilitado también la definición de valores de referencia 
asociados a determinadas probabilidades de sostenibilidad (Psust) del ecosistema que 





pueden ser herramientas útiles en el contexto de una gestión ecológica de las pesquerías 
(FAO, 2003; Pikitch et al., 2004). La definición de valores de referencia es importante 
en cuanto permite determinar estados de la explotación del ecosistema viables en un 
contexto de sostenibilidad (Cury et al., 2005b), que permiten mantener el estado del 
ecosistemas mediante el mantenimiento de procesos específicos (Link, 2002b), y 
estados no viables que deben ser evitados. En un contexto dónde la incertidumbre es 
elevada, es importante tener en cuenta que la mejor estrategia de gestión no es la 
explotación del ecosistema en su máximo de explotación, o MSY, sino definir un rango 
de capturas con las que no se compromete el funcionamiento del ecosistema (EMSC). 
Por consiguiente, estos valores de referencia no deben contemplarse como objetivos, 
sino como límites que no deben sobrepasarse.  
Por otro lado, el cálculo derivado de las capturas máximas sostenibles (EMSC) 
proporciona una medida directa y operativa en relación con el grado de intervención que 
es requerido en un ecosistema para reducir el riesgo de sobreexplotación. La EMSC es 
la captura máxima posible asociada a una intensidad pesquera y a un mTLc medio si se 
desea mantener una estrategia pesquera compatible con la preservación de la estructura 
y funcionamiento del ecosistema. Estas estimaciones  representan una información clara 
que permite resumir fácilmente la situación actual de la explotación del ecosistema.  
En este sentido, el índice L muestra que existen numerosas combinaciones de intensidad 
y estrategia de pesca compatibles con la explotación sostenible del medio marino y otras 
que comportan una probabilidad elevada de sobreexplotación. En general, la 
explotación sostenible implica una intensidad de explotación media centrada en 
organismos con TL medios y altos. Los resultados muestran que valores de %PPR del 
20% o mayores sólo son compatibles de forma sostenible con una actividad pesquera 
centrada en TL elevados (mayores a mTLc 3.5) si se desea mantener el ecosistema en 
una situación aceptable de explotación. En contraposición, la explotación intensa 
(valores altos de %PPR) basada en organismos de TL bajo (mTLc bajo) comportan 
probabilidades de sobreexplotación elevadas. Esto está en relación con los resultados 
obtenidos en el Capítulo VIII en los que se ha encontrado una relación positiva y 
significativa entre las capturas y el mTLc, lo que sugiere que mayores capturas se 
asocian con TL medios y no bajos.  
Estos resultados son importantes en el contexto de la situación de explotación actual de 
muchos ecosistemas, en el que se ha puesto de manifiesto un rápido descenso de 
depredadores apicales con la consiguiente disminución del mTLc global y el 
mantenimiento de niveles elevados de explotación pesquera (Pauly et al., 1998a; 
Christensen et al., 2003; Myers y Worms, 2003; Pauly et al., 2002). Esto implica que 
bajo el régimen actual de pesca existen probabilidades no despreciables de 
sobreexplotación de numerosos ecosistemas marinos. Las capturas actuales mantendrán 
o conducirán a estos ecosistemas hacia estados crónicos de degradación que pueden 
favorecer el colapso de recursos marinos a gran escala (Jackson et al., 2001).  





La definición y aplicación del índice L muestra que existe un límite de extracción de 
producción de los ecosistemas marinos a partir del cual los efectos de la pesca son 
demasiado altos como para que se puedan mantener las condiciones actuales de 
estructura y funcionamiento, en concordancia con lo postulado por Bendoricchio y 
Palmeri (2005). Una probabilidad elevada de sobreexplotación implica que existe un 
riesgo alto de que la biomasa y la biodiversidad se modifiquen, que se registren 
variaciones importantes en las comunidades biológicas y que la capacidad del 
ecosistema para amortiguar las perturbaciones externas disminuya (Murawski, 2000). 
Consecuentemente, la sobreexplotación, conjuntamente con factores ambientales, puede 
inducir cambios de régimen ecológico de los ecosistemas (Steele, 1998; Cury y 
Shannon, 2004).  
Los cambios de régimen se relacionan con una reestructuración de la energía que, en 
algunos casos, comporta la proliferación de organismos menos abundantes. La 
proliferación de organismos puede conducir hacia una situación económica de 
explotación mas conveniente en términos ecosistémicos, como parece haber sucedido en 
Newfoundland, en dónde la sobreexplotación del bacalao ha provocado un cambio de 
régimen en el que han proliferado las gambas, con valor comercial y que alcanzan 
mayor precio que el bacalao. De todas formas, el repentino colapso de pesquerías muy 
provechosas, como la del bacalao o la de la anchoveta peruana, han provocado graves 
crisis ecológicas, económicas y sociales (Castillo y Mendo, 1987; Kurlansky, 1998). 
Además, la reestructuración de la energía puede provocar la proliferación de nuevos 
organismos no tan valorados a nivel económico, como medusas o peces bentopelágicos 
(Abad y Giraldes, 1990; Daskalov, 2002). 
Capturas mayores a EMSC implican mayor riesgo de sobreexplotación y un aumento 
del riesgo de vulnerabilidad frente a perturbaciones ambientales y antropogénicas. Si se 
asume que los efectos de la sobreexplotación del ecosistema son reversibles, lo que 
puede ser cuestionable como mínimo a nivel de especie (Hutchings, 2000), el 
procedimiento lógico cuando la EMSC es menor a la captura es el de reducir dicha 
captura. Esto no quiere decir que capturas mayores a EMSC no pueden mantenerse en 
los ecosistemas marinos. Sin embargo, pone de manifiesto que los ecosistemas estarán 
posiblemente en un estado de degradación crónico y que la viabilidad de esta situación a 
largo plazo es discutible. 
La definición del índice L y su relación con la definición de ecosistema sobreexplotado 
abre un debate importante sobre el riesgo que estamos dispuestos a asumir cuando se 
explotan los ecosistemas marinos. Como el resultado de la sobreexplotación es incierto, 
pero la experiencia demuestra que en numerosos casos puede ser catastrófico a nivel 
ecológico, económico y social, es necesario reflexionar sobre el valor de la explotación 
en relación con el resto de servicios que los ecosistemas marinos proporcionan y que se 
derivan directa o indirectamente del funcionamiento de estos ecosistemas, como el valor 
asociado al turismo, la resistencia a perturbaciones, etc. (Costanza et al., 1997). En esta 





valoración no intervienen solamente criterios científicos, sino también sociales, 
culturales y económicos, y es subjetiva en función de las prioridades que se establezcan.  
b) Aplicación del índice de impacto pesquero 
Modelos ecológicos estáticos 
Los modelos ecológicos de equilibrio de masas, en este caso el modelo Ecopath (Pauly 
et al., 2000a; Christensen y Walters, 2004), han sido de gran utilidad para calcular el 
índice L, validar su desarrollo teórico y establecer sus valores de referencia y la relación 
con la probabilidad de explotación sostenible (Psust). 
Sin embargo, la clasificación de algunos modelos ecológicos no ha sido correcta en 
función de la información de la que se dispone. De todas formas, varios de los modelos 
reclasificados muestran Psust cercanas al 50%, por lo que su clasificación es confusa. 
Varios modelos representativos de 1900-1950 (mar de Bering oriental, Newfoundland y 
la Columbia Británica septentrional) se indican como sobreexplotados, pero han sido 
clasificados previamente como explotados de forma sostenible. Todos ellos tienen una 
característica en común: la captura de mamíferos marinos en cantidades mayores a la 
actualidad, lo que hace que la %PPR y el mTLc tengan valores medio-altos.  
El modelo representativo de Newfoundland en 1985-1987 aparece también reclasificado 
como explotado de forma sostenible cuando éste ha sido inicialmente definido como 
sobreexplotado. Este modelo representa el ecosistema en el momento posterior al 
colapso de la pesquería de bacalao (Heymans, 2003). Así, este valor tiene que ser 
interpretado en el contexto de las trayectorias de valores obtenidos en momentos 
anteriores y posteriores (como se muestra en la Figura 9.3). El estado del ecosistema en 
1985 – 1987 puede responder a un estado de transición hacia un nuevo equilibrio 
ecológico causado por un cambio de régimen (Steele, 1998), de un ecosistema dónde 
predomina el bacalao a uno dónde predomina la gamba. Este caso ilustra la importancia 
de la información histórica de un ecosistema para interpretar correctamente el índice L 
en situaciones dónde no se dispone de series temporales de datos a las que aplicarlo. 
De igual forma, varios modelos analizados, como el modelo representativo de Islandia 
occidental (1994) y algunos modelos de ecosistemas de afloramiento (p.ej., norte de 
Benguela 1978-83), representan áreas en las que los factores ambientales pueden haber 
jugado también un papel importante en las variaciones de los recursos explotados 
(Pedersen et al., 2004; Heymans, 2004), enmascarando una posible situación de 
sobreexplotación. Estos ecosistemas podrían haber cambiado hacia un nuevo régimen 
ecológico en que el ecosistema no estuviera sobreexplotado, semejante al “estado de 
pesca” sugerido por Jennings y Kaiser (1998). El índice L no muestra cambios 
ocurridos en el ecosistema debidos a la actividad pesquera si no se aplica a series 
temporales de datos. 
En general, los análisis realizados con el porcentaje de la producción primaria requerida 
para sostener la pesquería considerando los productores primarios (%PPRa) y los 
productores primarios y el detrito (%PPRb) proporcionan resultados similares. Así, 





aunque %PPRb es más realista y describe de forma más completa la dinámica de los 
ecosistemas, el %PPRa puede ser utilizado sin problemas en casos en los que no se 
dispone de datos para calcular la producción procedente del detrito (Pd).  
El índice L aplicado a los dos casos de estudio del mar Mediterráneo muestra una 
probabilidad baja de que ambos ecosistemas mediterráneos estén explotados de forma 
sostenible. Esto coincide con los resultados que se obtienen en términos generales para 
el mar Mediterráneo y el mar Negro y con los resultados de los capítulos precedentes. 
También está en concordancia con la sobreexplotación de los recursos comerciales en el 
mar Mediterráneo noroccidental (Farrugio et al., 1993; Aldebert y Recasens, 1996; 
Sardà, 1998; Papaconstantinou y Farrugio, 2000; Lleonart y Maynou, 2003) y con la 
historia ancestral de explotación del mar Mediterráneo (Margalef, 1985; Bas et al., 
1985; Bas et al., 2003).  
Además, los resultados del índice L aplicados al modelo del mar Catalán en 1978 
muestran también que la explotación ha sido intensa desde 1978 y que el ecosistema ya 
se encontraba explotado de forma no sostenible a finales de la década de 1970, en 
concordancia con los resultados del Capítulo VII. 
Modelos ecológicos dinámicos 
Los resultados del índice L aplicados a los modelos ecológicos calibrados permiten 
identificar varios ecosistemas que soportan niveles de explotación elevados y que en 
numerosos casos se encuentran en un estado permanente de sobreexplotación (mar del 
Norte, mar Báltico, mar de Bering oriental y la bahía de Chesapeake).  
El modelo de Tailandia presenta claramente un error en su clasificación, ya que este 
ecosistema ha sido descrito como sobreexplotado a partir de la década de 1980 a causa 
del desarrollo intenso de la pesca de arrastre que empezó en 1963 (Christensen, 1998; 
FSO/FISHCODE, 2001). Sin embargo, este modelo presenta valores elevados de Psust 
durante toda la serie temporal analizada cuando se aplica el índice L. Estos resultados se 
deben a un valor muy bajo de TE y de %PPR estimados a partir del modelo disponible 
del Golfo de Tailandia, a causa de las estimaciones muy altas de producción de 
zooplancton y fitoplancton que presenta este modelo, que seguramente están 
sobreestimadas.  
Los modelos representativos de alta mar (Pacífico centro-septentrional y Pacífico 
oriental tropical) muestran que estos ecosistemas se encuentran explotados de forma 
sostenible durante todo el período temporal analizado, pero se observa una disminución 
de la Psust con el tiempo.  
La aplicación temporal del índice L al modelo del sur del mar Catalán calibrado con 
series temporales de datos está en concordancia con los resultados previamente 
obtenidos de la aplicación del índice L a los modelos estáticos y los resultados de los 
capítulos precedentes. El mar Catalán muestra una probabilidad elevada de estar 
sobreexplotado desde mediados de la década de 1970 y esta probabilidad ha aumentado 
con el tiempo.  





Otro resultado interesante de la aplicación dinámica del índice L es la constatación de 
que la TE parece aumentar con el tiempo en prácticamente todos los ecosistemas 
estudiados (datos no presentados) que muestran un aumento del índice L, o disminución 
de su sostenibilidad, lo que también se observa en el mar Catalán. Esto pondría de 
manifiesto que, cuando la producción secundaria disponible en el ecosistema desciende, 
el resto de producción secundaria se transfiere de forma más eficiente de los TL bajos a 
los altos. El aumento de la TE al disminuir la producción podría ser de alguna forma 
una manera de compensación a escala ecosistémica para asegurar la transferencia de 
energía. 
El índice L se presenta también como una buena herramienta para monitorizar el 
resultado de simulaciones de gestión. En los dos casos evaluados, el mar del Norte y el 
sur del mar Catalán, se requiere una reducción notable de la captura para obtener un 
aumento de la sostenibilidad de la actividad pesquera. Además, los resultados de las 
simulaciones de gestión muestran los efectos diferentes de las alternativas planteadas, lo 
que puede ser muy interesante de cara a planificar políticas de gestión pesquera en 
ambas zonas. Esto es de especial interés en el mar Mediterráneo, dónde no existen 
evaluaciones regulares de los recursos explotados (Lleonart y Maynou, 2003). 
Las simulaciones indican la importancia de los peces pelágicos en la canalización de la 
energía en estos ecosistemas templados, en concordancia con los conocimientos previos 
sobre el rol de estos organismos en los ecosistema marinos (Cury et al., 2000 y 2001). 
Así, la regulación de su explotación es clave para asegurar niveles moderados de 
explotación. Además, la reducción de la captura de peces juveniles proporciona también 
resultados importantes de cara a un aumento de la sostenibilidad de la pesca. Estos 
resultados son también especialmente relevantes en el caso del mar Mediterráneo, donde 
la pesqueria se basa en gran parte en juveniles de especies demersales y en peces 
pelágicos de tamaño pequeño (Lloret y Lleonart, 2002; Sardà et al., 2005).  
Estadísticas globales de pesca 
Los resultados de la aplicación del índice L a las áreas de LME ponen de manifiesto el 
estado de sobreexplotación global de las áreas costeras y de plataforma continental 
(templadas, tropicales y de afloramiento). Además, los resultados de las estimaciones de 
EMSC muestran que las capturas obtenidas en numerosos casos no son compatibles con 
valores moderados de sostenibilidad, por lo que es necesaria una reducción para 
compatibilizar los niveles de explotación con la preservación de la estructura y 
funcionamiento de estos ecosistemas. Los resultados de las capturas máximas 
sostenibles en un contexto ecológico (EMSC) son menores a las capturas registradas en 
numerosos casos, tanto si se considera la captura oficial como la captura corregida. Si se 
tiene en cuenta que las áreas LME constituyen el 22% del total de la superficie 
explotada, pero proporcionan el 75% de las capturas totales, estos resultados confirman 
la preocupación creciente sobre la conservación de los ecosistemas marinos y la pesca 
(Cury y Cayré, 2001; Pauly et al., 2002; FAO, 2005; Mullon et al., 2005).  





Las áreas explotadas de alrededor de China (el mar Amarillo, el mar del sur de la China 
y el mar oriental de la China) presentan valores de Psust muy bajos y una intensidad de 
explotación muy elevada. Esto también podría indicar que estas áreas presentan valores 
de sobreestimación de sus capturas mayores a los que inicialmente se han descrito 
(Walters y Pauly, 2001).  
Las áreas de alta mar (áreas FAO) muestran, contrariamente, niveles de explotación 
sostenible altas y estimaciones de EMSC mayores a las capturas actuales. Esto coincide 
con los resultados obtenidos en la aplicación del índice L a los modelos dinámicos del 
Pacífico centro-septentrional y el Pacífico oriental tropical y muestra que la explotación 
de estas zonas se basa en organismos con mTLc altos y que, en relación con su 
extensión, la captura obtenida es baja. Estos resultados, sin embargo, responden 
seguramente a restricciones económicas y técnicas que comportan la explotación de 
zonas de alta mar (Pauly et al., 2003) y, por consiguiente, estas zonas no constituyen 
una alternativa viable de pesca en detrimento de las áreas sobreexplotadas costeras y de 
plataforma continental. Además, también hay que destacar que la aplicación del índice 
L a los modelos dinámicos del Pacífico muestran un aumento de L con el tiempo, es 
decir, una disminución de la probabilidad de explotación sostenible. Según Lalli y 
Parsons (1993), las redes tróficas oceánicas son más largas y presentan una TE mayor, 
lo que comporta una producción secundaria menor por unidad de área. Esto sugiere 
también que las zonas de alta mar no son una alternativa a la pesca desarrollada en 
zonas costeras y afloramientos.  
Además, hay que tener en cuenta que el índice L incluye la apropiación de producción 
secundaria de las especies capturadas en forma de producción de TL concretos. Así, el 
índice no recoge de forma completa el impacto desproporcionado que la captura masiva 
de especies clave podría tener en la red trófica (Paine, 1969; Power et al., 1996). Esto es 
especialmente importante en el caso de las áreas de alta mar, en dónde la pesca se basa 
en peces pelágicos de gran tamaño y gran parte de la captura accidental la constituyen 
aves marinas, cetáceos, tortugas marinas y tiburones pelágicos. Todos ellos han sido 
identificados como especies clave en diversos ecosistemas previamente modelizados 
(Libralato et al., 2005b), por lo que la pesca intensiva en zonas de alta mar podría 
provocar una alteración del funcionamiento de estas áreas por la eliminación de especies 
clave. Al mismo tiempo, el índice L sólo considera indirectamente el riesgo de extinción 
de especies y la disminución de la biodiversidad (Murawski, 2000).  
En el caso del análisis del estado de explotación de las áreas LME y áreas de alta mar 
(FAO), se pone de relieve que el índice L no puede utilizarse para identificar situaciones 
de sobreexplotación anteriores a su aplicación y que esto solamente es posible mediante 
la aplicación del índice a series temporales de datos. Este es posiblemente el caso de 
varias áreas templadas frías y cálidas (mar Ártico, mar Báltico, mar de Barents, mar de 
Bering oriental, plataforma continental de Newfoundland-Labrador, mar de Okhotsk, 
corriente de Oyashio, mar del Japón, plataforma continental occidental de Islandia y 
mar Amarillo), tropicales (corriente de Agulhas, plataforma continental oriental de 





Brasil, mar del sur de la China, el mar pacífico insular de Hawai y el mar del sur de la 
China) y de afloramiento (corriente de Benguela, corriente de California, corriente de 
Canarias y corriente de Humboldt), en las que las series temporales de capturas 
muestran períodos anteriores dónde se observan disminuciones notables que podrían 
señalar disrupciones anteriores del ecosistema a causa de la actividad pesquera y/o de 
los factores ambientales. Esto indica la importancia de los datos históricos y las series 
temporales para interpretar la historia de explotación y conservación de un ecosistema e 
identificar cambios de régimen ecológico. 
Los resultados de la aplicación del índice L de forma temporal desde 1950 a 2002 
muestran la evolución de las capturas en función de su sostenibilidad y están en 
concordancia con la historia del desarrollo de la pesca: la pesca industrializada se 
empieza a desarrollar a partir de 1900 y especialmente después de la segunda guerra 
mundial, momento en el que las capturas muestran un aumento notable por el continuo 
avance tecnológico y la expansión pesquera, que alcanza su máximo a finales de la 
década de 1980. A partir de ese momento, las capturas globales han experimentado una 
disminución moderada hasta inicios de la década de 1990, y posteriormente se registran 
niveles constantes de capturas a nivel mundial (Watson y Pauly, 2001). El índice L 
muestra que la probabilidad de explotación sostenible es baja (Psust < 75%) desde la 
década de 1980 hasta la actualidad, lo que concuerda con el resultado de los modelos 
estáticos y dinámicos.  
El mTLc global muestra una tendencia decreciente como se ha descrito anteriormente 
(Pauly et al., 1998a). Además, en la serie temporal de mTLc se observan dos 
incrementos de los valores de mTLc, a principios de la década de 1970 y en la década 
de 1990, que coinciden con la disminución de la captura de peces pelágicos de tamaño 
pequeño (p.ej., la anchoveta peruana), ya que estos presentan valores bajos de TL y son 
elementos muy importantes en la captura global (Pauly et al., 2002).  
El valor global medio de TE (12%) calculado a partir de los modelos ecológicos 
disponibles es mayor al 10% calculado para caracterizar la eficiencia de transferencia de 
energía de los ecosistemas acuáticos en general (Pauly y Christensen, 1995). Esto es 
lógico, ya que las zonas de alta mar, dónde la producción primaria es baja y la energía 
es limitante, cubren una gran extensión en el ambiente marino, frente a una mayor 
producción de los ecosistemas acuáticos de agua dulce.  
Los resultados muestran la importancia de disponer de datos correctos de capturas, ya 
que la inclusión de los descartes y la captura no corregida es esencial para obtener 
buenas evaluaciones de la situación de explotación. Aunque los datos de Kelleher 
(2005) sobre el descarte representan una mejoría respecto a los datos disponibles 
anteriormente (Alverson, 1994), éstos continúan estando subestimados para la mayoría 
de áreas (Zeller y Pauly, 2005), también para el mar Mediterráneo si se comparan los 
datos globales (1% de descarte respecto a la captura total) en relación con los datos 
regionales (p.ej., Sánchez et al., 2004). Además, la captura no registrada (estimada 
grosso modo como el 30% de la captura total) (Bray, 2000; Pauly et al., 2002; Pitcher et 





al., 2002a), está claramente subestimada en algunas zonas, como por ejemplo en las 
zonas de alta mar dónde se cree que podría llegar en ocasiones al 100% (Evans, 2000). 
Del mismo modo, la captura recreacional o deportiva que puede ser importante en 
algunas áreas (Coleman et al., 2004; Morales-Nin et al., 2005), no se ha incluido en esta 
evaluación. 
En consecuencia, la evaluación global presentada en este último apartado puede estar 
subestimando el riesgo de sobreexplotación en algunas áreas y debe considerarse 
conservadora. De todos modos, estos resultados muestran la necesidad ineludible de 
reducir de forma drástica el esfuerzo de pesca actual, en concordancia con Cury y Cayré 
(2001) y Pauly et al. (2002), si se quiere evitar una degradación mayor de los 
ecosistemas y se quiere aumentar la probabilidad de sostenibilidad de la explotación 
pesquera. En este contexto, una de las prioridades en la reducción del riesgo de 
sobreexplotación de los ecosistemas es la mejor cuantificación de los descartes, la 
captura no registrada y la captura recreacional. 
c) Ventajas y limitaciones de la aplicación del índice ecológico 
El índice ecológico propuesto en este trabajo presenta claras ventajas, pero también 
limitaciones importantes. Éstas se discuten a continuación. 
Al expresar las capturas en forma de PPR, el índice ecológico permite representarlas en 
una unidad común que considera el coste energético diferencial de producir dichas 
capturas. Además, la normalización de PPR con P1 (=%PPR) permite la comparación 
de diferentes ecosistemas o del mismo ecosistema en diferentes períodos temporales. 
Por ello, el índice propuesto recoge, a través de la %PPR, los efectos de tipo bottom-up 
producido por un cambio en la producción primaria y los nutrientes, que pueden 
propagarse hacia TL mayores (Pace et al., 1999). Además, la apropiación de energía en 
diferentes TL del ecosistema, a través de mTLc, permite también incluir los efectos de 
tipo top-down de la pesquería.  
La producción primaria es un parámetro que lleva asociado una gran incertidumbre. 
Además, el índice se describe en un estado estacionario y, aunque la PPR se encuentra 
relacionada con la P1 para tener en cuenta la variabilidad de la producción, la aplicación 
del índice a situaciones con cambios drásticos de la producción primaria o de la 
explotación debe ser evitada. 
Durante la evaluación de las capturas mundiales de forma temporal se ha utilizado un 
valor de producción primaria (P1) constante, ya que no existen mejores estimaciones.  
Además, se ha calculado un valor medio de TE por área y para los ecosistemas marinos 
de forma global. De hecho, la TE no puede estimarse de forma directa a partir de datos 
empíricos a no ser bajo condiciones determinadas (Pauly y Palomares, 2005). Esto 
puede interpretarse como limitaciones del análisis. Sin embargo, cabe recordar que los 
resultados del análisis de sensibilidad del índice L (Anexo VIII, Libralato, 2004) 
muestran un efecto moderado de la TE y un efecto bajo y constante de la P1 sobre el 
índice L. Por consiguiente, una mejora en el cálculo de TE y P1 mejoraría de forma 





moderada el cálculo de L. En contraposición, el índice es mucho más sensible a los 
valores de mTLc, que deben estimarse de la forma más precisa posible existiendo varias 
técnicas disponibles para su cálculo (CIESM, 2000; Pinnegar et al., 2002; Stergiou y 
Karpouzi, 2002, Pauly y Palomares, 2005; Pauly y Watson, 2005).   
La inclusión de TE permite la universalización del índice. Además, mediante la 
definición de un valor medio de TE por tipo de ecosistema, se proporcionan nuevas 
estimaciones de TE disponibles para la implementación del índice L en otros 
ecosistemas, sin la necesidad de disponer previamente de un modelo ecológico.  
También hay que tener en cuenta las limitaciones propias de la base de datos utilizada 
para establecer los valores de referencia del índice L y su relación con Psust. En esta 
base de datos existe un número mayor de modelos representativos de zonas templadas 
que de zonas tropicales o de afloramiento. Además, los modelos representativos de 
situaciones pasadas (construidos mediante la aplicación de la metodología Back to the 
Future, Pitcher, 2001) son también principalmente de zonas templadas. Estos modelos 
son fundamentales para incluir en el análisis situaciones pasadas en dónde la actividad 
pesquera era menor que en el presente (Pauly, 1995; Jackson et al., 2001), aunque su 
precisión es menor a la de los modelos representativos de períodos recientes (Pitcher et 
al., 2002a). Nuevos ecosistemas previamente modelizados y con información suficiente 
para ser clasificados como sostenibles o sobreexplotados pueden ser fácilmente 
incluidos en el análisis y el cálculo de valores de referencia de L y Psust, lo que puede 
contribuir a reducir la incertidumbre asociada al valor de L y su relación con Psust y a 
estrechar los intervalos de confianza. 
Una de las principales ventajas de este índice es que puede calcularse a partir de 
diferentes fuentes de datos y con diferentes niveles de agregación, lo que lo hace muy 
versátil y de gran utilidad en situaciones con poca disponibilidad de datos. En estos 
casos se pueden obtener estimaciones de mTLc y %PPR a partir de ecuaciones 
empíricas disponibles (Pauly y Christensen, 1995; Pauly et al., 1998a). Sin embargo, 
hay que tener en cuenta que, cuando se aplica el índice L directamente a datos de 
capturas, la PPR debería calcularse a partir de la información más detallada posible, 
como la proporción de la captura de cada organismo (Yi), la dieta (DCij) de los 
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1PPR                     Ec.9.11 
Esto se debe al hecho de que la desviación estándar de TL de cada especie capturada 
proporciona estimaciones más precisas de PPR. De igual forma, el error aumenta si se 
utiliza únicamente el mTLc para obtener PPR: 
















1PPR                                  Ec.9.12 
Cuando los intervalos de confianza de mTLc son grandes, es decir, la pesca captura 
organismos con un rango de TL grande, el índice L y la estimaciones de EMSC deben 
emplearse con precaución, ya que los cálculos debieran realizarse de la forma más 
precisa posible. Esto implica el uso de modelos ecológicos (p.ej., Ecopath with Ecosim) 
que proporcionan estimaciones de mTLc, %PPR y TE precisas. 
Estos resultados indican que, aunque el índice L puede calcularse directamente a partir 
de datos empíricos de capturas, su aplicación debe ser rigurosa y debe utilizarse la 
mayor información posible para calcular %PPR y mTLc con los métodos más precisos 
que se pueden utilizar, siendo la modelización ecológica la metodología que 
proporciona estimaciones más adecuadas para el cálculo del índice L. De todas formas, 
aunque estos valores y sus intervalos de confianza pueden mejorarse con la inclusión de 
nuevos modelos ecológicos cuyo estado de explotación sea conocido, lo que 
contribuiría a disminuir el error asociado y la incertidumbre de las evaluaciones, el 
marco teórico y empírico presentado proporciona resultados importantes que pueden ser 
aplicados para la evaluación y gestión de estrategias específicas de pesca, teniendo en 
cuenta la estructura y el funcionamiento de las redes tróficas explotadas. El índice L es 
posiblemente el primer indicador con carácter ecosistémico que permite evaluar de 
forma precisa la sobreexplotación de un ecosistema y definir valores de referencia útiles 
para la implementación de una gestión pesquera basada en el ecosistema. 
En el contexto de una gestión de los recursos naturales basada en el ecosistema, la 
aplicación de la modelización ecológica e indicadores es relevante en cuanto permite 
determinar estados viables de la explotación de los ecosistemas en un contexto de 
sostenibilidad (Cury et al., 2005a), y estados no viables que deben ser evitados. La 
mejor estrategia de gestión no es la cuantificación de niveles de referencia de 
indicadores aislados (p.ej., MSY), sino la definición de un estado viable del ecosistema 
en que no se comprometa su funcionamiento. Los valores de referencia no deben 
contemplarse como objetivos, sino como límites a la explotación, y las predicciones 
deben interpretarse como predicciones generales en relación con tendencias (Hollowed 
et al., 2000). Es erróneo pensar que una gestión adecuada de los ecosistemas sólo puede 
derivarse de resultados científicos que incluyan todas las variables importantes, ya que 
éstos son difíciles de conseguir en el contexto ecosistémico, dónde hay que considerar 
una gran complejidad, una incertidumbre elevada y un conocimiento incompleto 
(Gulland, 1970; Cury et al., 2000). 
9.5. Conclusiones 
• Se ha validado la hipótesis formulada por Tudela (2000 y 2003) sobre la necesidad de 
combinar la producción primara requerida para sostener la pesquería (%PPR) y el 
nivel trófico medio de la captura (mTLc) en un nuevo índice de impacto pesquero. 
Los resultados también muestran la necesidad de incluir un tercer elemento en el 





índice, la eficiencia de transferencia de energía (TE), para tener en cuenta las 
diferencias en la transferencia de energía que se establecen entre ecosistemas. 
• Los indicadores %PPR, mTLc y TE se pueden integrar en un nuevo índice compuesto, 
o índice L, a partir de la teoría de la producción en las redes tróficas. El índice L 
cuantifica la pérdida teórica de producción secundaria debida la actividad pesquera. 
La aplicación de índice L a datos de diferente procedencia y con diferente nivel de 
agregación lo hace especialmente útil.  
• Mediante el cálculo del índice L en ecosistemas previamente clasificados, se han 
definido los valores de referencia del índice y su relación con la probabilidad de que 
un ecosistema sea explotado de forma sostenible, además de calcular sus intervalos de 
confianza y validar su desarrollo teórico. Los valores de referencia pueden ser 
herramientas útiles en la definición de un marco conceptual de gestión pesquera. 
• La aplicación del índice L ha puesto de relieve la existencia de un  máximo de 
explotación a partir del cual la probabilidad de que los ecosistemas estén 
sobreexplotados es elevada. Éste varia en función de la intensidad de la pesca (PPR), 
la situación ecológica de los organismos pescados (mTLc), la eficiencia de 
transferencia de energía (TE) y la producción primaria (P1) de los ecosistemas. 
Valores elevados de capturas únicamente son compatibles con un nivel trófico de la 
captura elevado. 
• El cálculo del índice L aplicado a los modelos del sur del mar Catalán (1994) y el mar 
Adriático centro-septentrional (década de 1990), así como a nivel global del mar 
Mediterráneo y del mar Negro, muestra una probabilidad baja (Psust < 75%) de que 
estos ecosistemas estén explotados de forma sostenible en la actualidad. El mar 
Catalán en 1978 muestra también probabilidades de sobreexplotación elevada y la 
aplicación del índice L de forma temporal indica que este ecosistema se encuentra en 
un estado de explotación sostenible muy bajo entre 1978 y 2003. 
• Las alternativas de gestión pesquera desarrolladas a partir del modelo calibrado del 
mar del Norte y el sur del mar Catalán indican un aumento en la sostenibilidad de la 
explotación de ambos ecosistemas cuando las capturas se reducen de forma notable. 
Estos resultados muestran el papel relevante que la reducción de las capturas de los 
peces pelágicos de tamaño pequeño y los peces juveniles tendría en el aumento de la 
sostenibilidad de la explotación. 
• La aplicación del índice L a los datos globales de capturas de 2002 muestra 
probabilidades elevadas de sobreexplotación en numerosos ecosistemas templados, 
tropicales y de afloramiento. El cálculo de estimaciones de la captura máxima 
sostenible (EMSC) indican la necesidad de reducir de forma notable las capturas 
actuales en esas zonas si se desean alcanzar niveles de sostenibilidad moderada.  
• Las áreas de alta mar presentan situaciones con una probabilidad elevada de 
explotación sostenible. Sin embargo, el resultado de la aplicación del índice L a 
modelos calibrados muestra que esta probabilidad de explotación sostenible desciende 





con el tiempo. No obstante, si se tienen en cuenta sus características ecológicas y 
económicas, las áreas de alta mar no representan una alternativa viable a la 
explotación de áreas costeras y de afloramiento. 
• La aplicación del índice L a los datos globales de capturas desde 1950 a 2002 describe 
la evolución de la explotación de los ecosistemas marinos desde unos niveles de 
sostenibilidad medio - altos en 1950-1960 hasta niveles bajos en la década de 1980 y 
que continúan posteriormente. Esto concuerda con la historia del desarrollo de la 
actividad pesquera, las innovaciones tecnológicas y la expansión de la pesca.  
• La evaluación global pone de manifiesto la necesidad de reducir de forma ineludible y 
drástica el esfuerzo de pesca actual si se quiere evitar una degradación mayor de los 
ecosistemas y aumentar la probabilidad de sostenibilidad de la explotación pesquera. 






















Figura 9.1. Marco teórico de explotación de los ecosistemas marinos basado en el indicador compuesto 





































datos (antes de jackknife)
 
Figura 9.2. Valores del índice ecológico de impacto pesquero (L) y Psus obtenidos de la aplicación del 
análisis no paramétrico a los modelos previamente clasificados de la Tabla 9.1. El n = 51 y los intervalos 
de confianza se han obtenido mediante la aplicación del método de muestreo múltiple (Libralato, 2004). 
Esta grafica puede utilizarse para a) evaluar el nivel de explotación de un ecosistema cuando se ha 
calculado el índice L, o b) estimar la EMSC una vez se ha fijado un valor de probabilidad de explotación 
sostenible (Psust)  como nivel de referencia mediante la ecuación 9.1.  






























































1a. Eastern Bering Sea (1950), 1b. E. Bering Sea (1980); 2a. California upwelling (1965-72), 2b. California upwel.
(1977-85); 3a. Faroe Islands (1961), 3b. Faroe Island (1997); 4a. Gulf of Thailand (1963), 4b. Gulf of Thailand (1973),
4c. Gulf of Thailand (1980); 5a. Laguna de Bay (1968), 5b. Laguna de Bay (1980); 6a. N. Benguela upwelling (1971-
79), 6b. N. Benguella upwel. (1978-83); 7a. Newfoundland (1900), 7b. Newfoundland (1985-87), Newfoundland (1995-
2000); 8a. North Sea (1880), 8b. North Sea (1963), North Sea (1974), North Sea (1981); 9a. N. British Columbia
(1750), 9b. N.B.C. (1900), 9c. N.B.C. (1950), 9d. N.B.C.(2000); 10a. Orbetello lagoon (1995), 10b. Orbetello lagoon
(1996); 11a. Peru upwelling (1953-59), 11b. Peru upwell. (1960-69), 11c. Peru upwell. (1973-81); 12a. SW coast of
India (1994), 12b. SW coast of India (1995), 12c. SW coast of India (1996); 13a. Venice lagoon (1988), 13b. Venice
lagoon (1998).  
 
Figura 9.3. Trayectoria de los pares de %PPRa y mTLc para los ecosistemas incluidos en el análisis 
(Tabla 9.1 y Tabla 9.2) con más de un modelo disponible. Los modelos se distinguen según si se han 
clasificado como explotados de forma sostenible (círculos blancos), sobreexplotados (círculos negros) o 
sin información suficiente (círculos grises).  












































Figura 9.4. Pares de mTLc y a) %PPR o b) %PPRb de los modelos clasificados de la Tabla 9.1 







































































Figura 9.5. Puntuación del análisis canónico discriminante para cada modelo analizado (Tabla 9.1) 






Figura 9.6. Representación de los valores de %PPRa, mTLc y TE de los modelos clasificados como 
explotados de forma sostenible (círculos blancos) o sobreexplotados (círculos negros). Las superficies con 
una probabilidad de explotación sostenible Psust = 0% (L0) y una Psust = 100% (L100) se muestran en la 









































Figura 9.7. Índice ecológico de impacto pesquero (L) aplicado a varios modelos ecológicos calibrados 
previamente con series temporales de datos (ver Walters et al., 2005 y referencias incluidas). Los cálculos 
se presentan utilizando valores de %PPRb. Los valores de referencia de L50% (línea roja), L75% (línea 
verde) y L95% (línea azul) se encuentran incluidos en las figuras y corresponden con los valores de 
probabilidad de explotación sostenible Psust = 50%, 75% y 95%.  
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Figura 9.8. Índice ecológico de impacto pesquero (L) aplicado al sur del mar Catalán desde 1978 a 2003 y 
series temporales de mTLc, %PPR y TE obtenidas con el modelo calibrado. Se presentan los resultados 
del análisis utilizando los valores de %PPRa (círculos grises) y %PPRb (círculos negros). Los valores de 
referencia de L50% (línea roja), L75% (línea verde) y L95% (línea azul) se encuentran incluidos en las figuras 

















































































Figura 9.9. Evaluación con el índice ecológico de impacto pesquero (L) de varios escenarios alternativos 
de gestión pesquera desarrollados a partir del modelo del mar del Norte calibrado con series temporales 





















Figura 9.10. Aplicación del índice ecológico de impacto pesquero (L) a varios escenarios alternativos de 
gestión pesquera desarrollados a partir del modelo del sur del mar Catalán (Capítulo IV) calibrado con 
series temporales de datos. 































Figura 9.11. Resultados de la aplicación del índice ecológico de impacto pesquero (L) a la clasificación 
de las áreas LME: a) templadas, b) tropicales, c) afloramientos y d) zonas de alta mar (FAO), utilizando 
los datos de capturas de Sea Around Us Project (Watson et al., 2004) corregidas con descartes según 
Kelleher (2005) (Tabla 9.5). Los puntos rojos representan áreas sobreexplotadas y los puntos azules áreas 
con explotación sostenible. Se muestran tres niveles de referencia L0% (línea roja, 100% 
sobreexplotación), L50% (línea verde, 50% de que los ecosistemas estén sobreexplotados) y L100% (línea 
azul, 100% probabilidad de que los ecosistemas se encuentre explotados de forma sostenible).  
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Figura 9.12. Capturas globales (t·año-1·103) y probabilidad de explotación sostenible (Psust) por tipo de 
área LME, áreas de alta mar (FAO) y datos globales agregados. Los datos relativos al 2002 se representan 






















Figura 9.13. Resultados de la aplicación global del índice ecológico de impacto pesquero  (L) desde 1950 
hasta 2002: a) Capturas (t·año-1·106) y mTLc; b) %PPRa; c) Índice L; y d) Probabilidad de explotación 
sostenible (Psust). Los datos se presentan según si pertenecen al cálculo de capturas oficiales (azul) o 
capturas corregidas con descartes y captura no registrada (según los datos de Bray, 2000; Pitcher et al., 



















































































































































































   


































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Tabla 9.3. Evaluación global de la probabilidad de explotación sostenible (Psust) de las áreas LME y las zonas de alta mar (FAO) en 2002.
Area





EMSC75       
(t·km-2·yr-1)
error   
(+/-)
EMSC95      
(t·km-2·yr-1)




1. Artic Sea 36.50 3.20 6048285 0.04 0.05 1.64 1.95 0.01 0.01 93.90 93.90 0.11 0.06 0.02 0.64
2. Baltic Sea 658.46 3.30 390077 1.73 1.77 3.40 3.47 0.02 0.02 78.63 78.63 2.82 1.65 0.55 0.13
3. Barents Sea 151.11 3.32 1714095 0.49 0.50 4.73 4.81 0.03 0.03 78.62 78.62 0.59 0.35 0.11 0.31
4. Black Sea 321.93 3.03 460151 1.16 1.16 2.73 2.73 0.03 0.03 78.62 78.62 1.38 0.81 0.27 0.24
5. Celtic-Biscay Shelf 278.50 3.41 755886 1.43 1.63 9.25 10.52 0.04 0.05 65.09 60.72 1.06 0.62 0.21 0.13
6. East Greenland shelf 193.45 3.32 319087 0.34 0.35 3.48 3.53 0.02 0.02 78.63 78.63 0.56 0.33 0.11 0.14
7. East-Central Australian Shelf 160.97 3.61 651044 0.06 0.07 0.98 1.16 0.00 0.00 95.63 95.63 0.60 0.35 0.12 0.23
8. Eastern Bering Sea 251.85 3.53 1356989 1.60 1.71 13.89 14.89 0.05 0.05 60.71 60.69 1.00 0.59 0.20 0.20
9. Faroe Plateau 167.17 3.96 149946 1.03 1.22 24.08 28.56 0.04 0.04 69.03 65.08 0.87 0.51 0.17 0.18
10. Gulf of Alaska 229.95 3.68 1465110 0.37 0.40 5.32 5.73 0.01 0.02 93.37 93.37 0.80 0.47 0.16 0.20
11. Iberian Coast 215.72 3.46 303054 1.01 1.13 8.66 9.67 0.04 0.04 69.04 69.02 0.87 0.51 0.17 0.15
12. Iceland Shelf 177.76 3.33 315535 4.69 4.83 41.08 42.34 0.22 0.22 0.00 0.00 0.66 0.39 0.13 0.05
13. Kuroshio Current 128.48 3.19 1316879 0.35 0.41 6.54 7.75 0.04 0.05 65.07 60.68 0.23 0.14 0.05 0.12
14. Mediterranean Sea 140.53 3.22 2516484 0.40 0.41 3.63 3.69 0.02 0.02 78.62 78.62 0.53 0.31 0.10 0.10
15. New Zealand Shelf 200.75 3.60 963394 0.37 0.44 8.08 9.58 0.02 0.03 78.62 77.55 0.45 0.27 0.09 0.15
16. Newfoundland-Labrador Shelf 308.79 3.09 896468 0.56 0.59 2.95 3.11 0.02 0.03 78.62 78.62 0.68 0.40 0.13 0.39
17. North Sea 389.46 3.23 693840 3.87 5.18 10.73 14.35 0.07 0.09 38.89 25.28 1.73 1.02 0.34 0.21
18. Northeast US Continental Shelf 410.26 2.63 303175 2.90 3.03 4.57 4.76 0.10 0.10 23.68 23.68 0.93 0.55 0.18 0.19
19. Norwegian Shelf 181.77 3.56 1116127 0.77 0.77 8.49 8.55 0.03 0.03 77.56 77.56 0.84 0.49 0.16 0.23
20. Okhotsk Sea 282.51 3.37 1552663 1.06 1.29 6.64 8.10 0.03 0.04 69.05 69.02 1.01 0.59 0.20 0.23
21. Oyashio Current 228.13 3.39 530381 0.30 0.36 1.93 2.29 0.01 0.01 94.35 93.90 1.04 0.61 0.20 0.32
22. Patagonian Shelf 417.20 3.49 1163067 0.90 1.02 5.10 5.77 0.02 0.02 78.63 78.62 1.42 0.83 0.28 0.27
23. Scotia Shelf 381.06 3.14 282953 1.06 1.15 3.53 3.85 0.03 0.03 78.62 77.55 1.20 0.71 0.23 0.16
24. Sea of Japan 209.51 3.30 983843 1.03 1.41 7.92 10.78 0.04 0.06 65.08 41.80 0.72 0.42 0.14 0.08
25. Southeast Australian Shelf 170.46 3.46 1187652 0.03 0.05 0.54 1.13 0.00 0.00 95.63 95.63 0.36 0.21 0.07 0.13
26. Southeast US Continental Shelf 205.86 2.51 316855 0.42 0.67 0.83 1.32 0.02 0.03 78.62 69.04 0.58 0.34 0.11 0.11
27. Southwest Australian Shelf 157.32 3.19 1047703 0.03 0.03 0.27 0.32 0.00 0.00 99.96 95.63 0.47 0.28 0.09 0.16
28. West Bering Sea 202.21 3.31 1992919 0.46 0.54 3.63 4.31 0.02 0.02 78.63 78.62 0.71 0.42 0.14 0.16
29. West Greenland shelf  150.75 3.51 374941 0.00 0.00 0.04 0.05 0.00 0.00 100.00 100.00 0.69 0.41 0.14 0.15
30. West-Central Australian Shelf 178.49 3.37 543733 0.02 0.02 0.18 0.22 0.00 0.00 100.00 100.00 0.66 0.39 0.13 0.26
31. Yellow Sea 599.70 2.68 437376 15.35 20.91 21.92 29.85 0.41 0.56 0.00 0.00 1.13 0.66 0.22 0.11
LME tropicales
1. Agulhas Current 194.91 3.57 2622579 0.12 0.14 4.25 5.06 0.01 0.01 94.76 94.76 0.55 0.32 0.11 0.12
2. Arabian Sea 305.14 3.52 3929701 0.72 0.75 10.11 10.58 0.02 0.02 80.35 78.63 1.23 0.72 0.24 0.28
3. Bay of Bengal 207.32 3.43 3660127 1.06 1.10 19.20 19.84 0.04 0.04 65.09 65.09 0.79 0.46 0.15 0.18
4. Caribean Sea 177.03 3.35 3259214 0.13 0.17 1.93 2.54 0.00 0.01 95.63 95.36 0.79 0.47 0.15 0.18
5. East Brazil Shelf 114.61 3.61 1074983 0.11 0.12 3.96 4.20 0.01 0.01 95.36 95.36 0.58 0.34 0.11 0.13
6. East China Sea 265.72 2.97 775065 7.25 9.87 66.79 90.93 0.39 0.53 0.00 0.00 0.57 0.33 0.11 0.13
7. Gulf of California 296.75 2.57 221575 1.58 1.85 3.06 3.58 0.04 0.05 65.08 60.69 1.11 0.65 0.22 0.25
8. Gulf of Mexico 152.21 2.46 1529669 0.68 1.06 3.65 5.65 0.07 0.10 38.92 22.36 0.32 0.19 0.06 0.07
9. Gulf of Thailand 255.50 3.36 386878 2.52 3.45 34.85 47.73 0.09 0.12 25.28 15.20 0.88 0.52 0.17 0.20
10. Indonesian Sea 236.89 3.45 2261845 1.03 1.03 13.06 13.12 0.03 0.03 78.62 78.62 1.19 0.70 0.23 0.27
11. Insular Pacific-Hawaiian 81.76 3.66 979225 0.01 0.01 0.36 0.49 0.00 0.00 100.00 100.00 0.33 0.20 0.07 0.08
12. North Australian Shelf 339.82 3.36 778782 0.16 0.22 2.17 2.90 0.01 0.01 95.36 94.76 0.93 0.55 0.18 0.21
13. North Brazilian Shelf 499.69 3.26 1049727 0.30 0.43 1.50 2.14 0.00 0.01 95.63 94.76 2.01 1.18 0.39 0.45
14. Northeast Australian Shelf (GBR) 128.85 3.98 1281041 0.03 0.07 3.52 7.59 0.00 0.00 95.63 95.63 0.45 0.26 0.09 0.10
15. Northwest Australia Shelf 198.56 3.21 911306 0.06 0.08 0.76 1.04 0.00 0.00 95.63 95.63 0.71 0.41 0.14 0.16
16. Pacific Central American Coast 198.56 3.07 1982191 0.28 0.35 2.51 3.14 0.01 0.01 93.90 93.37 0.72 0.42 0.14 0.16
17. Red Sea 315.36 3.65 458617 0.36 0.37 5.70 5.87 0.01 0.01 94.76 94.76 1.48 0.87 0.29 0.33
18. South Brasil Shelf 186.88 3.46 565471 0.13 0.17 2.80 3.57 0.01 0.01 95.36 94.76 0.71 0.42 0.14 0.16
19. South China Sea 179.95 3.33 3159956 2.05 2.06 38.10 38.31 0.10 0.10 22.37 22.37 0.62 0.36 0.12 0.14
20. Sulu-Celebes Sea 201.12 3.38 1007498 1.05 1.06 17.15 17.38 0.04 0.04 69.01 65.09 0.79 0.46 0.15 0.18
LME Afloramiento
1. Benguella Current 422.67 3.39 1456812 0.97 1.04 76.92 82.13 0.03 0.04 69.05 69.04 0.90 0.53 0.17 0.20
2. California Current 182.87 2.97 2208710 0.35 0.42 37.85 45.18 0.05 0.06 60.68 38.95 0.20 0.12 0.04 0.05
3. Canary Current 467.20 3.30 1121173 1.87 2.11 39.19 44.22 0.02 0.02 78.62 78.62 2.64 1.55 0.51 0.60
4. Guinea Current 273.02 3.28 1919654 0.49 0.51 22.51 23.48 0.01 0.01 93.90 93.90 1.15 0.68 0.22 0.26
5. Humbolt Current 269.01 2.76 2544850 4.44 4.61 71.69 74.48 0.18 0.18 6.44 0.00 0.76 0.45 0.15 0.17
6. Somali Coastal Current 219.00 3.53 840709 0.07 0.08 9.45 10.84 0.00 0.00 95.63 95.63 0.80 0.47 0.16 0.18
b) Areas de alta mar FAO
1. North-central Atlantic 70.46 3.80 30717577 0.03 0.04 2.83 3.94 0.00 0.00 95.63 95.63 0.26 0.15 0.05 0.06
2. South Atlantic 66.77 3.62 30729196 0.02 0.02 1.41 1.77 0.00 0.00 95.63 95.63 0.21 0.12 0.04 0.05
3. North Pacific 63.84 3.54 17297692 0.18 0.19 8.23 8.81 0.02 0.02 80.36 78.63 0.31 0.18 0.06 0.07
4. Central Pacific 42.36 3.94 69269691 0.06 0.06 10.58 11.52 0.01 0.01 94.35 93.90 0.18 0.10 0.03 0.04
5. South Pacific 47.31 3.62 53565479 0.05 0.06 4.54 5.00 0.01 0.01 94.76 94.35 0.18 0.11 0.04 0.04
6. Indian Ocean 52.41 3.93 45138541 0.03 0.04 5.01 5.55 0.00 0.01 95.63 95.36 0.21 0.12 0.04 0.05
7. Antarctic Sea 17.46 2.41 31003080 0.00 0.00 0.12 0.12 0.00 0.00 95.63 95.63 0.04 0.03 0.01 0.01
P1: producción primaria; mTLc: nivel trófico medio de la captura; PPR(%): producción primaria requerida para sostener la pesquería; L index: Índice L de pérdida de producción secundaria; Psust: 
probabilidad de explotación sostenible; EMSC: capturas máximas sostenibles. (*) la captura se considera de forma oficial y de forma corregida con los descartes por área (Kelleher, 2005). 
Capturas*     
(t·km-2·yr-1)













Área LME totales LME templadas LME tropicales LME afloramientos
Áreas de alta mar 
FAO
LME y áreas 
FAO totales
A. Datos iniciales 
Superficie (km2·106) 78 36 32 10 278 356
P1 (gC·m-2·año-1) 207.1 174.7 217.5 291.0 49.3 84.0
mTLc 3.14 3.16 3.26 2.93 3.74 3.22
TE (%) 12 14 11 6 12 12
B. Capturas oficiales
Capturas  (t·106·año-1) 70.222 26.907 26.728 16.587 12.716 82.873
PPR (%) 16.68 6.30 12.26 49.65 5.29 11.38
L index 0.084 0.046 0.038 0.078 0.008 0.048
Psust (%) 25.3 65.1 69.0 27.0 94.8 60.7
C. Capturas oficiales corregidas con descartes
Capturas  (t·106·año-1) 80.515 32.237 30.687 17.591 14.213 94.728
 PPR (%) 19.13 7.55 14.08 52.66 5.92 13.00
L index 0.096 0.055 0.043 0.083 0.008 0.055
Psust (%) 23.7 60.7 65.1 25.3 94.8 60.7
D. Capturas oficiales corregidas con descartes y capturas no declaradas
Capturas  (t·106·año-1) 96.909 37.135 36.884 22.890 17.548 115.625
PPR (%) 23.02 8.70 16.92 68.52 7.30 15.71
L index 0.115 0.063 0.052 0.107 0.010 0.067
Psust (%) 15.2 38.9 60.7 21.2 93.9 38.9
E. Estimas de EMSC
Capturas  (t·106·año-1) 57.21 21.46 26.22 9.53 52.31 109.52
Error estandard (+/-) 33.57 12.59 15.38 5.59 30.69 64.26
Cambio75 (%) - 18.53 / - 40.97 - 20.24 / - 42.21 - 1.91 / - 28.92 - 42.54 / - 58.36 + 311.34 / + 198.08 + 32.15 / - 5.28
EMSC75 (t·106·yr-1) 11.14 4.18 5.11 1.86 10.19 21.33
Error estandard (+/-) 12.91 4.84 5.92 2.15 11.80 24.71
Cambio95 (%) - 84.13 / - 88.50 - 84.47 / - 88.74 - 80.89 / - 86.16 - 88.81 / - 91.89 - 19.88/ - 41.94 - 74.26 / - 81.55
P1: producción primaria; mTLc: nivel trófico medio de la captura; PPR(%): producción primaria requerida para sostener la pesqueria considerando los productores
primarios; L index: índice de pérdida de poducción secundaria; Psust: probabilidad de explotación sostenible; La captura pertenece a 2002. (b) considerando
capturas oficiales; (c) iincluyendo descartes; (d) incluyendo descartes y captura no registrada; EMSC: captura máxima sostenible con psust=75% y psust=95%;
cambio relativo (%) de EMSC en comparación con la captura declarada (b-d).
Tabla 9.4. Evaluación global de la probabilidad de explotación sostenible de las áreas LME y las zonas de alta mar (FAO) en 2002 por tipo de 











Capítulo X.  
Conclusiones generales 





• La modelización mediante Ecopath with Ecosim y el uso de indicadores ecológicos es 
una herramienta válida para incrementar el conocimiento sobre la estructura y el 
funcionamiento de los ecosistemas explotados del mar Mediterráneo, cuantificar 
propiedades emergentes de estos ecosistemas y caracterizar los impactos de la 
actividad pesquera. 
• El ecosistema del sur del mar Catalán y el mar Adriático centro-septentrional están 
intensamente explotados en la actualidad, y en el caso del mar Catalán este ecosistema 
se encontraba plenamente explotado a finales de la década de 1970.  
• La actividad pesquera consume una fracción importante de la producción total de 
estos ecosistemas. Se han registrado valores bajos del nivel trófico de la captura, un 
rendimiento bruto de la pesquería muy alto y tasas de explotación elevadas.  
• La actividad pesquera es muy poco selectiva y explota básicamente aquello que está 
disponible (organismos con niveles tróficos de II al III, principalmente). 
• Tanto en el mar Catalán como en el mar Adriático se ha producido un proceso de 
pesca hacia organismos con niveles tróficos menores. Este fenómeno ha ido 
acompañado en un primer momento por un aumento de la captura y la expansión de la 
pesquería. Sin embargo, en la década de 1990 se señala una perturbación general de 
las redes tróficas, con una disminución de la captura y de su nivel trófico medio.  
• La pesca hacia niveles tróficos menores del ecosistema se ve enmascarada por la 
disminución de biomasa y de captura que han sufrido los peces pelágicos de tamaño 
pequeño. Este proceso señala la disrupción de la red trófica pelágica, en paralelo con 
el proceso de la pesca hacia niveles tróficos menores del hábitat demersal. 
• En ambos ecosistemas el impacto de la pesca es mayor en el caso del arrastre 
bentónico, que es la flota pesquera con un impacto más generalizado e intenso. El 
palangre en el mar Catalán y el arrastre pelágico en el mar Adriático muestran 
impactos intensos en diversos grupos funcionales. Desde 1978 a 2003 se muestra un 
aumento del esfuerzo de pesca de la flota de arrastre en el sur del mar Catalán. 
• El impacto elevado de la actividad pesquera ha modificado la estructura y 
funcionamiento del sur del mar Catalán y el mar Adriático centro-septentrional: p.ej., 
el nivel trófico medio de la comunidad desciende con el tiempo, los valores absolutos 
de biomasa y producción totales se han visto modificados y ha aumentado la 
eficiencia de transferencia de energía. Por consiguiente, estos ecosistemas son 
vulnerable al impacto intenso que la actividad pesquera ha ejercido desde mediados de 
la década de los 1970 hasta la actualidad, lo que contrasta con la hipótesis de 
sobreexplotación sostenible del mar Mediterráneo. 
• El análisis de los indicadores relacionados con la teoría del desarrollo de los 
ecosistemas ha mostrado que el sur del mar Catalán y el mar Adriático centro-
septentrional se encuentran en un estado de desarrollo medio-bajo. 





• El modelo del sur del mar Catalán calibrado predice la proliferación de varias 
especies, como los peces bentopelágicos, las gambas, la alacha y la boga o el plancton 
gelatinoso. Estas proliferaciones se deben principalmente a la disminución de sus 
depredadores y al descenso de competidores, y tienen repercusiones importantes en el 
hábitat pelágico y en el hábitat demersal.  
• La fracción juvenil de la merluza en la zona de estudio es poco dependiente del estoc 
reproductor, lo que puede relacionarse con una situación de dependencia 
sobrecompensante y/o con la existencia de núcleos de individuos reproductores que se 
situarían en zonas de mayor profundidad, fuera de la zona de estudio. El modelo 
predice también un aumento de los peces bentopelágicos en la dieta de la merluza 
juvenil y una reducción en su mortalidad por depredación. 
• La caracterización del control de flujos tróficos en el mar Catalán ha puesto de relieve 
la importancia de la sardina como especie involucrada en situaciones de control de 
tipo wasp-waist, en conjunción con el macrozooplancton y las gambas.  
• La anchoa, los peces bentopelágicos y los invertebrados bentónicos y pelágicos son 
importantes en relación con el control trófico de tipo bottom-up.  
• No se identifican situaciones claras de control de flujos tróficos de tipo top-down 
desde los depredadores apicales del mar Catalán ni se describen situaciones 
importantes de competencia entre los depredadores apicales y las flotas de pesca en 
ambos ecosistemas mediterráneos estudiados.  
• La sardina es una especie clave en el mar Catalán, mientras que la anchoa lo es en el 
mar Adriático. Por ello, la modificación intensa de la abundancia de estas especies 
podría propiciar cambios desproporcionados en el ecosistema.  
• La identificación de especies clave varía desde 1978 a 2003, en paralelo al aumento de 
la explotación pesquera. En 1978 y en una situación de no pesca, los depredadores 
apicales juegan un papel fundamental en el ecosistema; esto contrasta con la situación 
de 2003 dónde los peces bentopelágicos se identifican como especies clave. 
• Los factores ambientales son también un elemento significativo para entender la 
dinámica de los recursos marinos explotados en el ecosistema del sur del mar Catalán 
desde 1978 a 2003. 
• La función ambiental derivada del modelo calibrado del mar Catalán es significativa y 
se ha correlacionado con los datos de la temperatura superficial del agua en Tarragona 
y el índice NAO. Esto indicaría que ambos factores han tenido un impacto negativo 
sobre la producción de la zona de estudio y apunta al impacto negativo que el cambio 
climático puede tener a escala global en el mar Mediterráneo.  
• Los resultados de la anomalía ambiental se han relacionado sobre todo con la 
dinámica de la sardina del sur del mar Catalán. El aumento de la temperatura podría 
tener un efecto negativo sobre la reproducción, supervivencia de las larvas y/o 
alimentación. 





• La comparación entre los modelos del sur del mar Catalán y el mar Adriático centro-
septentrional permite mostrar semejanzas y diferencias estructurales y de 
funcionamiento entre estos dos ecosistemas mediterráneos.  
• El detrito es un elemento importante en la canalización de la energía en los 
ecosistemas mediterráneos estudiados y podría también estar indicando la importancia 
de la red trófica microbiana. La relación entre el detrito y el nivel trófico II se ha 
identificado como una vía trófica clave.  
• Existe un vínculo importante entre el hábitat demersal y el hábitat pelágico. Esto 
puede responder a características morfológicas de ambas regiones, aunque también se 
puede relacionar con un impacto pesquero elevado.  
• La comparación del modelo representativo del mar Catalán con varios ecosistemas de 
afloramiento muestra diferencias y semejanzas estructurales entre los ecosistemas 
comparados, pero también pone de manifiesto los efectos de la pesca, mayores en 
Perú, Namibia y el mar Catalán. 
• El mar Catalán presenta similitudes importantes con el ecosistema explotado de 
Namibia. Estos resultados deben interpretarse en términos de las trayectorias 
dinámicas que se han producido en el ecosistema sobreexplotado de Namibia y los 
indicios de que trayectorias similares se puedan producir en el mar Catalán.  
• La comparación entre una zona protegida y no protegida del mar Adriático pone de 
manifiesto, además de diferencias estructurales, cambios en los ecosistemas debidos al 
impacto de la pesca y a los efectos de la protección: la zona protegida muestra una 
mayor biomasa, menor producción y menor eficiencia de transferencia de energía.  
• Las simulaciones de gestión a partir del modelo del mar Catalán muestran la 
importancia de gestionar de forma integrada el ecosistema explotado, teniendo en 
cuenta la relación entre el ámbito demersal y pelágico, los depredadores y las presas.  
• Un aumento de la selectividad y una disminución global del esfuerzo de pesca 
resultarían en un aumento de la biomasa y captura de numerosos grupos comerciales y 
en una disminución de la biomasa de las especies que aparentemente han proliferado.  
• En general, los resultados obtenidos en este trabajo son coherentes con la información 
parcial que se tiene del ecosistema mediterráneo, pero no se dispone de datos 
suficientes para refutar o comprobar varios resultados de forma empírica. Por ello, son 
necesarios nuevos datos para validar estos resultados. Éste es un paso imprescindible 
para garantizar una gestión realmente adaptativa de los recursos explotados en las 
zonas de estudio. Únicamente con nuevos datos se podrían evidenciar cambios reales 
en el ecosistema, como ha sucedido en varios ecosistemas altamente explotados (p.ej., 
en el mar Negro, Namibia o Newfoundland).  
• La aplicación del nuevo índice ecológico (índice L) de impacto pesquero indica una 
probabilidad elevada de que los ecosistemas mediterráneos estudiados se encuentren 
en una situación de sobreexplotación del ecosistema.  





• La aplicación del índice L a nivel global representa la primera evaluación detallada 
que se realiza sobre el estado de sobreexplotación de los ecosistemas marinos. La 
aplicación muestra una situación de sobreexplotación en numerosas zonas costeras, de 
afloramiento y plataforma continental.  
• Las capturas máximas sostenible calculadas a partir del índice ecológico L son 
menores a las que actualmente se registran en muchos ecosistemas, lo que señala la 
necesidad de reducir de forma ineludible y drástica el esfuerzo de pesca actual.  
• El éxito o el fracaso de la conservación y gestión sostenible de los ecosistemas 
marinos explotados depende, en gran medida, de si se logra avanza en la comprensión 
de los mecanismos que, de forma directa o indirecta, rigen la estructura y 
funcionamiento de los ecosistemas y la dinámica de sus elementos. Con este trabajo se 
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Trophic web modelling and ecological indicators for assessing ecosystem impacts 
of fishing in the Mediterranean Sea 
Fishing impacts on marine ecosystems are nowadays widely recognized. Actually, 
fishing activity poses direct and indirect impacts on marine ecosystems and can modify 
their structure and functioning. Therefore, there is a growing need to place the fishing 
activity within its ecosystem context. In this sense, various multispecies and ecological 
approaches are being developed by the scientific community to enable the study of 
exploited marine ecosystems within an integrative context.  
Therefore, ecological modelling techniques and ecosystem indicators have been applied 
to the Mediterranean Sea to characterize the structure and functioning of Mediterranean 
exploited ecosystems and to assess the ecosystem effects of fishing. Due to the long 
history of exploitation in the Mediterranean Sea, it is likely that this ecosystem will 
show similar features to other highly exploited regions. Due to the long history of 
exploitation it has been theorized that the exploited Mediterranean is under an 
“overfishing steady state”, so important changes in the structure and functioning of its 
ecosystems shouldn’t occur due to fishing. This work is aimed at testing this hypothesis. 
In this context, the Ecopath mass-balance modelling approach was developed to 
describe the South Catalan Sea (in 1994) and the North and Central Adriatic Sea (in the 
1990s) in terms of trophic flows. These models have provided key elements to 
characterize the structure and functioning of these ecosystems and to quantify fishing 
impacts. Moreover, temporal dynamic simulations with Ecosim were developed to fit 
the South Catalan Sea ecological model to available time series of data from 1978 to 
2003. This has enabled to validate the ecological model and to analyze how internal 
factors (e.g. trophic flow control situations and prey-predation interactions) and external 
factors (e.g. fishing activity and environmental factors) have influenced the temporal 
dynamics of marine resources. In addition, these results have highlighted important 
fishing impacts on the structure and functioning of the South Catalan Sea (e.g. decrease 
of top predator biomass and proliferation of prey). On the other side, to get a better fit of 
the model, a generic environmental anomaly was obtained which was significantly and 
negatively correlated with the sea surface temperature from the area and the NAO 
index. This anomaly is suggested as being related with sardine dynamics in the area. 
Moreover, temporal dynamic simulations were developed to test fishing management 
options in the South Catalan Sea, including selectivity scenarios. 
In addition, inter- and intra- system comparisons were developed from the ecological 
models representing the Catalan and the Adriatic Sea. Important similarities and 
differences in ecosystem structure and functioning, in fishing impacts and in ecosystem 
effects of fishing were highlighted between the two case studies. Moreover, 
comparisons with other areas have provided further insight on Mediterranean results. 






coefficients) were independently applied to time series of data (mainly catches) to 
contextualize and compare the results from ecological models. 
Finally, considering previous results and the usefulness of available indicators, a new 
ecological index was proposed and applied to assess ecosystem overfishing. This index 
is a combination of the mean trophic level of the catch, the primary production required 
to sustain the fishery and the energy transfer efficiency and quantifies the loss in 
production due to fishing activity. This index has been related to the probability of an 
ecosystem being sustainably fished or overfished sensu Murawski (2000). The index 
has been applied to the Mediterranean but also to a global context providing a first 






Chapter I. Presentation and PhD dissertation structure 
On the first hand, this work introduces the state of ecosystem exploitation and fishing 
impact in a global context and in the Mediterranean Sea (chapter II). Chapter II 
includes a general revision of important concepts that will be widely used in the 
following sections and a brief introduction to various methodologies for the study and 
management of marine ecosystems. Chapter III is an introduction to the study areas 
and a presentation of the general methodology and theoretical development of models 
and indicators used in subsequent chapters.  
The following section presents the application of ecological modelling using the 
Ecopath with Ecosim approach. Chapter IV includes the mass-balance model 
representative of the South Catalan Sea (1994) and its validation, whilst the 
development of temporal dynamic simulations is shown in chapter V. A second mass-
balance model of the Central and North Adriatic Sea (1990s) is included in chapter VI.  
On the other hand, intra- and intersystem comparisons are developed between the 
Catalan and the Adriatic Sea, the Catalan Sea in different time periods, the Catalan Sea 
and upwelling ecosystems and an exploited and protected area of the Adriatic Sea 
(chapter VII). In addition, ecological indicators are applied to time series of data from 
the Catalan and Adriatic Sea in chapter VIII.  
Finally, this work includes the development and application of a new index of fishing 
impact (chapter IX).  
Each chapter presents specific objectives and methodologies, as well as a discussion and 
conclusions. Tables and figures are also included at the end of each chapter. Finally, 
chapter X summarizes the main conclusions of the work.  
Chapter II. Introduction to key concepts concerning fishing impacts and the study 
and management of exploited marine ecosystems 
In this chapter important concepts concerning fishing impacts and the study and 
management of exploited marine ecosystems are introduced. In the first part of the 
chapter there is a brief introduction to the evolution of fishing activities and its impacts 
on the structure and functioning of ecosystems on a global scale. At the same time, 
fishing activities and the status of the Mediterranean Sea are revised. Moreover, 
environmental variability and main ecosystem features involved in ecosystem 
functioning are presented (e.g. trophic flow control situations or the key species 
concept) to introduce how fishing activities can modify them.  
In the second part, some concepts regarding the study and management of marine 
exploited ecosystems are presented. Ecological modelling and the application of fishing 
indicators as important tools towards an ecosystem-based management of fisheries are 







Chapter III. Objectives and general methodology  
The final aim of this study is to characterize the structure and functioning of 
Mediterranean exploited ecosystems, to quantify fishing impacts and to assess the 
ecosystem effects of fishing. Due to the long history of exploitation in the 
Mediterranean Sea, it is likely that this ecosystem will show similar features to other 
highly exploited regions. However, it has been theorized that the exploited 
Mediterranean is under an “overfishing steady state”, so important changes shouldn’t 
occur due to fishing. This provides the main hypothesis tested in this work. 
In this context, two case studies were chosen from the Mediterranean Sea: the South 
Catalan Sea and the North and Central Adriatic Sea. They were chosen because there 
are an important amount of data from both regions and because they represent important 
fishing areas. Methodological tools applied have included a) the development of mass-
balance models (with Ecopath with Ecosim software), b) the performance of temporal 
dynamic simulations, c) the development of inter- and intra-system comparisons, d) the 
quantification of trophodynamic indicators with time series of data and e) the 
conceptualization and application of a new index of ecosystem overfishing and the 
definition of reference points useful under an ecosystem-based management of fisheries.  
The South Catalan Sea model comprises approximately 4200 km2 from 50 to 400 m 
depth and includes the continental shelf and the upper slope associated with the Ebro 
River Delta (North-western Mediterranean). The North and Central Adriatic Sea 
comprises 59000 km2 from 10 to 280 m depths and includes the main part of the North 
and Central Adriatic basin. In both cases, the artisanal fishery has been excluded from 
the model, while principal semi-industrial fisheries have been included. 
Chapter IV. Ecological model of the South Catalan Sea 
This chapter presents the mass-balance model that represents the exploited South 
Catalan Sea ecosystem from 1994. The model application included some complexities 
added to the general modelling methodology due to the high biodiversity of the 
Mediterranean Sea and the multispecific nature of the fishery, and to the difficulties of 
working with fisheries data which are usually irregularly or imprecisely collected. The 
model comprises 40 functional groups including primary producers, the main species of 
benthic, demersal and pelagic invertebrates, fishes and non-fish vertebrates and three 
detritus groups. In addition, bottom-trawling, purse seining, long lining and troll bait 
fishing fleets are included.  
Results showed that functional groups are organized into four trophic levels with the 
highest levels corresponding to anglerfish, dolphins, large pelagic fishes and adult hake. 
The ecosystem in 1994 was dominated by the pelagic fraction, where sardine and 
anchovy prevailed in terms of fish biomasses and catches. Detritus and detritivorous 
groups also played key roles in the ecosystem and important coupled pelagic-demersal 
interactions were identified. Considering Odum’s attributes of ecosystem development 






on an intermediate-low developmental stage due, at least partially, to the impact of 
fishing activities. Results also highlighted the high intensity of fishing in the ecosystem, 
in accordance with the general assessment of western Mediterranean marine resources. 
Fishing fleets were ranked as top predators of the system and the trophic level of the 
catch was low, in line with the long history of exploitation in the area. On the other 
hand, no competition was found between top predators and fisheries. 
Chapter V. Temporal dynamic modelling applied to the South Catalan Sea 
This chapter presents some results from the application of the temporal dynamic 
modelling to the South Catalan Sea mass-balance model presented previously. The 
Ecosim module of Ecopath with Ecosim was applied to a) fit the model to time series of 
data from 1978 to 2003 and validate model results in terms of biomasses and catches, b) 
analyze the ecological role of functional groups of the model by quantifying the trophic 
flow control situations between predator-prey interactions, c) to indirectly include the 
environmental factors within the temporal analysis, and d) to get a calibrated ecological 
model from which temporal simulations of the future can be preformed to analyse 
management options. 
Preliminary results showed that only by considering the fishing activity and 
environmental factors together and under a wasp-waist trophic flow control situation by 
small pelagic fishes, the model was unable to reproduce the steady decline of pelagic 
landings between 1994 and 2003, coupled with a decrease of the pelagic biomass within 
the ecosystem.  
Moreover, the results of fitting the model to data showed that ≈ 80% of included time 
series variability could be explained by considering trophic interactions, fishing 
dynamics and environmental factors. Sardine, macrozooplancton and shrimps were 
shown to be involved in wasp-waist trophic flow control situations, while anchovy, 
benthopelagic fishes and invertebrates were involved in bottom-up type interactions. At 
the same time, the model predicted important changes in terms of biomasses of some 
functional groups. In this context, the proliferation of the main prey of top predators that 
declined from 1978 to 2003 (e.g. benthopelagic fishes, gelatinous zooplankton, shrimps 
and non exploited small pelagic fishes) was predicted. On the other side, the anomaly 
function obtained from the model was significant and negatively correlated with sea 
surface temperature from the area and the NAO index. In this context, it is suggested 
that this function could be related with sardine temporal dynamics and the modification 
of its optimal environmental window where sardine would find the best conditions for 
reproduction.  
Management simulations from 2003 highlighted the need to recover top predator 
populations, to increase fishing selectivity and to moderate the exploitation of small 
pelagic fishes if higher levels of biomass and catches are wanted in the South Catalan 
Sea.  






This chapter presents the second mass-balance model, representing the exploited 
ecosystem of the North and Central Adriatic Sea from the 1990s. The model comprises 
40 functional groups including primary producers, the main species of benthic, demersal 
and pelagic invertebrates, fishes and non-fish vertebrates and three detritus groups. In 
addition, bottom trawling, beam trawling, mid-water trawling, purse seining and large 
pelagic fishing fleets are included.  
Results showed that functional groups are organized into four trophic levels with the 
highest levels corresponding to anglerfish, dolphins, large pelagic fishes and adult hake. 
The system was dominated by the pelagic fraction but detritus and detritivorous groups 
were very important in the ecosystem, as well as the gelatinous zooplankton. Important 
coupled pelagic-demersal interactions were also identified. The importance of detritus 
within the system could also indicate the importance of the microbial food web. Odum’s 
attributes of ecosystem development (Odum, 1969) showed also discrepant results, but 
the ecosystem was placed on an intermediate-low developmental stage due to the impact 
of fishing activity. Fishing intensity was high showing a high primary production 
required to sustain the fishery if primary production and detritus are considered. The 
mean trophic level of the catch is low and fishing fleets showed a wide and intense 
impact on various functional groups. On the other hand, no competition was found 
between top predators and fisheries. 
Chapter VII. Comparison of ecological models and indicators 
In this chapter four comparisons between models were developed: 1) the South Catalan 
Sea (1994) and the North and Central Adriatic Sea (1990s), 2) The South Catalan Sea in 
different periods of time (1978, 1994, 2003 and without fishing), 3) the South Catalan 
Sea and various upwelling ecosystems from Benguela and Humboldt, and 4) the North 
and Central exploited Adriatic Sea and the Marine MPA of Miramare. Various results 
from the ecological models were used in the comparisons (e.g. trophic flows, maturity, 
development and stability indicators o trophic spectra). However, before the 
comparisons, an analysis of various ecological indicators related with maturity, 
development and stability of ecosystems (sensu Odum, 1969) was carried out to assess 
their suitability in comparing different ecosystems with different fishing regimes. This 
analysis showed that ecological indicators related with maturity, development and 
stability of ecosystems are suitable to compare different ecosystems from similar 
climatic regions or ecosystem types or the same ecosystem in different periods of time. 
On the contrary, they show controversial results when comparing different ecosystems 
from different climatic regions or ecosystem types.  
Comparisons have provided important results towards the characterisation of the 
structure and functioning of Mediterranean ecosystems and the impacts of fishing. The 
first comparison highlighted structural similarities between both exploited 
Mediterranean ecosystems: e.g. the importance of detritus and invertebrates in the 






analysis also revealed some differences: e.g. a higher importance of trophic level II in 
the Adriatic Sea in contrast with a higher importance of trophic level III in the Catalan 
Sea. In the Catalan Sea sardine was identified as key species within the ecosystem, 
while anchovy was a key species in the Adriatic Sea. In addition, both ecosystems 
showed high fishing impacts. 
The second comparison revealed that the South Catalan Sea has change importantly 
during 1978 and 2003. Trophic flows showed important changes and the biomass of 
some commercial and non commercial functional groups have decreased. Results 
suggested a higher importance of benthopelagic fishes in 2003 compared with the 
higher importance of top predators in 1978 and in the theoretical situation of non 
fishing. The energy transfer efficiency increased from 1978 to 2003. Moreover, the 
model representing a theoretical situation of non fishing shows different structural and 
functional characteristics of the ecosystem from the other studied time periods.  
The third comparison highlighted important structural differences between the Catalan 
Sea and upwelling regions. However, some similarities were be found with Benguela in 
terms of feeding regime of commercial species and with Southern Humboldt (Chile 
upwelling) in terms of trophic flows. In addition, various indicators showed similarities 
between the Catalan Sea, Namibia and Peru upwellings due to the higher impact of 
fishing activities. Important results also showed that Namibia exhibits important 
dynamic trajectories of the ecosystem that should be taken into account while analysing 
the Catalan case study, like the importance of gelatinous zooplankton, the pelagic-
demersal coupling, the proliferation of non-commercial species, the dynamics of the 
mean trophic level of the catch and the Fishing in Balance index.   
The fourth comparison revealed structural differences between the exploited Adriatic 
Sea and MPA of Miramare due to depth and dimensional differences. However, the 
impacts of fishing in the exploited area in contrast with the effects of protection were 
evident. Important results were related with a higher biomass in Miramare and a higher 
production in the exploited area or the dynamics of the transfer efficiency.  
Chapter VIII. Ecological indicators applied to time series of data from the Catalan 
and Adriatic Sea 
To contrast previous results from ecological models, various indicators that can be also 
used to assess fishing impact were applied to the Catalan and Adriatic Sea case studies 
by analysing time series of data (mainly catches). They have enabled to contextualize 
previous results. The indicators used are the mean trophic level of the catch with time, 
the Fishing in Balance index, catch coefficients of different caught organisms or 
fractions of the ecosystem (e.g. catch of invertebrates/total catch, catch of demersal 
organisms/total catch), the primary production required to sustain the fishery and the 
trophic spectra.  
Results highlighted important changes in fishing impact and the structure of both 






(in the Adriatic Sea) and revealed various periods of expansion of fishing activities. In 
addition, and in both areas, the mean trophic level of the catch showed a Fishing Down 
Marine Food Web phenomenon, more evident in the Adriatic Sea. This phenomenon 
was camouflaged in the case of the Catalan Sea by a dramatic decrease of the small 
pelagic fishes that provoked an apparent Fishing Up Marine Food Web situation. 
Moreover, from the 1990s both food webs showed a general disruption with negative 
values of the FIB index. 
Chapter IX. Development and application of a new index of fisheries impacts on 
marine trophic webs  
The definition and application of a new index of fishery impact on marine trophic webs 
is presented, from its first definition in terms of a bi-dimensional index to the final 
version with three elements. The index is related with the theoretical analysis of energy 
transfer and production in trophic webs and allows the quantification of the loss in 
secondary production due to fishing with respect to the unfished state (or Loss in 
production index). The index is defined in terms of the properties of the catches (mean 
trophic level of the catches and primary production required to sustain the fishery) and 
of the properties of exploited ecosystems (primary production and energy transfer 
efficiency). In addition, by using an established relationship between the ecological 
index and the probability of an ecosystem being overfished sensu Murawski (2000) the 
index was applied to assess exploited ecosystems of the Mediterranean Sea and of other 
regions, including an application to global marine catch data 
Results highlighted the low probability of sustainable fishing in the Mediterranean Sea 
and the need of a drastic reduction of fishing effort and catches if sustainable levels of 
exploitation were to be obtained. Moreover, the application of the L index to worldwide 
marine fisheries data to assess the current impact of fishing at a global scale highlighted 
the decreasing sustainability of global fisheries from the 1950s to the 1980s. This 
analysis also emphasized the need for reducing current catches from Large Marine 
Ecosystems to achieve moderate sustainable exploitation levels.  





Chapter X. General conclusions 
• The ecological modelling and fishing indicators applied in this work are shown to be 
very useful to describe the principal features of exploited Mediterranean ecosystems 
in terms of trophic flows, to quantify fishing impacts and to describe the ecosystem 
effects of fishing. 
• Results evidence that fishing activity inflicts high impacts on both the South Catalan 
Sea and the North and Central Adriatic Sea. They show, for example, a high primary 
production required to sustain fishing activity, low trophic levels of the catch, high 
exploitation ratios for various commercial and non commercial species and a high 
gross efficiency of the fishery. The analysis of the trophic spectra of catches 
demonstrates the low selectivity of fishing which mainly exploits the biomass related 
with trophic level II and III. 
• The analysis of available time series of data has also shown a decline of the mean 
trophic level of catch in both areas (or fishing down marine food web phenomenon), 
more evident in the Adriatic Sea. In fact, these results in the Catalan sea are 
camouflage by an apparent increase of the mean trophic level of the catch (or fishing 
up the marine food web). This is related to the decline of biomasses and catches of 
small pelagic fishes and occurs in parallel with a decline of the mean trophic level of 
the catch in the demersal habitat. 
• In both areas bottom trawling has the widest and most intense fishing impact in the 
ecosystem, while pelagic trawling in the Adriatic Sea and long lining in the Catalan 
Sea also show intense fishing impacts. 
• This high fishing intensity has likely provoked important changes on the structure 
and functioning of the Catalan and Adriatic Sea. For example, results show low values 
of the mean trophic level of the community, and this indicator decreases from 1978 to 
2003 in the case of the Catalan Sea. The analysis of biomass, production and catch 
coefficients between various fractions of the ecosystem (e.g. demersal versus pelagic 
fraction) also reflects these changes. Similarly, the trophic spectra of biomasses and 
production by integer trophic level manifest how fishing has modified the distribution 
of absolute values of biomass and production. 
• One important result is related with the energy transfer efficiency, which seems to 
be modified with fishing intensity. This indicator increases from low to high trophic 
levels in the South Catalan Sea in parallel with an increase of the fishing impact and 
in the North and Central Adriatic Sea. The comparison between the exploited and non 
exploited areas of the Adriatic Sea shows that the transfer efficiency in the protected 
area shows lower values with higher integer trophic levels, as is described in 
ecological theory. This result is a fundamental one in terms of the impact of fishing on 
the structure and functioning of marine ecosystems and could be seen as an ecosystem 
compensatory response to exploitation and the loss of secondary production due to 
fishing activity. 





• The application of the FIB index in both the South Catalan Sea and the Adriatic Sea 
has shown a first period where expansions of the fishery dominate in both areas. 
However, this index shows negative values in both places from the 1990s to the 
present, demonstrating a disruption of trophic webs.  
• Moreover, the analysis of development, maturity and stability indicators sensu 
Odum (1969) and Margalef (1968a) has shown that both the South Catalan Sea and 
the Adriatic Sea are placed on an intermediate-low developmental stage due, at least 
partially, to fishing activity. However, the performed analyses with these indicators 
also show their suitability to compare different ecosystems from similar climatic 
regions or ecosystem types or the same ecosystem in different periods of time. On the 
other hand, comparisons between different ecosystem types or ecosystems with 
different climatic regions are confusing and should be avoided.   
• The modification of the ecosystem by fishing activity is also revealed by the results 
of the temporal dynamic simulations in the case of the South Catalan Sea. The process 
of fitting the model to data has shown important changes in biomasses and catches of 
top predators, e.g. adult hake and demersal sharks, or the decline of small pelagic 
fishes. Moreover, the model predicts a proliferation of prey such as small 
benthopelagic fishes, and to a lesser extent also of jellyfishes, shrimps and non-
commercial small pelagic fishes (e.g. sardinella and bogue). This is in line with some 
punctual field information from the western Mediterranean that would show various 
signs in this direction. 
• The proliferation of new species could have important impacts on the demersal and 
pelagic habitats of the South Catalan Sea. In this context, the models predicts three 
possible trophic cascades related with benthopelagic fishes, where these organisms 
could be a) benefiting their predators (e.g. hake), b) competing for the trophic 
resources with the small pelagic fishes (e.g. anchovy and sardine), c) having a 
negative impact on their preys (e.g. zooplankton).  
• Results concerning European hake are also of importance. The model predicts an 
increase of the importance of prey (benthopelagic fishes) on the diet of juvenile hake. 
Moreover, juvenile hake also shows a decrease in its predation mortality due to the 
decrease of abundance of some predators (e.g. anglerfish).  On the other hand, the 
model shows the low dependency of the juvenile fraction the adult fraction, which 
could be related with a compensatory response or with the existence of adult hake 
population fractions outside the study area (e.g. at greater depths). These results 
demonstrate the importance of managing exploited marine resources in an integrated 
manner and are related with the less intense decrease of juvenile in comparison with 
that shown by adult hake 
• In summary, general results show the importance of fishing activities in shaping the 
dynamics of the exploited ecosystems in both Mediterranean case studies and 
underline the high fishing impact. They also show how fishing has had an important 





effect on the structure and functioning of these ecosystems, and contrast with the 
“overfishing steady state” hypothesis.  
• Moreover, temporal dynamic results also show the importance of internal factors 
like trophic flow control in the understanding of the functioning of Mediterranean 
ecosystems. During the validation process, the model predicts a wasp-waist flow 
control by sardine, macrozooplancton and shrimps. Anchovy, benthopelagic fishes 
and benthic and pelagic invertebrates would be involved in bottom-up flow control 
situations. On the other hand, and in conjunction with the history of exploitation and 
the intensity of fishing, top-down flow control situations are scarce. Fishing fleets 
would be the most important elements involved in top-down control situations 
nowadays.  
• In this direction, important situations of competition between top predators and 
fisheries were not identified. On the contrary, fishing activity has important impacts 
on top predator populations, like cetaceans, marine turtles, seabirds and sharks. 
Discards also play important roles on the population dynamics of these organisms. 
• Results regarding the identification of key species are also important. In the South 
Catalan Sea, sardine was identified as key species from 1978 to 2003 and in a 
situation of no fishing. In the Adriatic Sea anchovy was identified as key species in 
the1990s. These results are important in terms of ecosystem functioning due to the 
fact that both sardine and anchovy are fully exploited in the Mediterranean Sea, so 
important changes in their populations would have an impact on the whole ecosystem. 
On the other side, top predators were identified as important key species in the South 
Catalan Sea in 1978 and in a situation of no fishing, while benthopelagic fishes were 
identified as key species in 2003. 
• In addition, environmental factors are also shown to be important in explaining the 
dynamics of the South Catalan Sea from 1978 to 2003. These factors are indirectly 
considered during the calibration process as an environmental anomaly function, and 
it is significantly and negatively correlated with sea surface temperature from the area 
and the NAO index. The anomaly decreases with an increase of the sea surface 
temperature and the NAO index, which means they could both have a negative impact 
on primary and/or secondary production of the ecosystem. 
• Due to the important changes in the biomass of sardine from the late 1970s to 
nowadays, we pose the hypothesis that the environmental anomaly could be related 
with sardine reproduction and the modification of its optimal environmental window. 
This is so because in the study area sardine reproduce in winter time and the 
maximum spawning intensity occurs when the sea temperature decreases below 18 ºC. 
In this context, winter sea surface temperature has steadily increased in the area, and 
from the early 1990s the mean sea surface in winter time is close or at 18 ºC.  
• Comparisons between standardized models have also provided important results in 
the characterisation of Mediterranean exploited ecosystems. The comparison between 





the Adriatic and the Catalan Seas revealed similarities between the two ecosystems. 
For example, detritus plays, in both cases, an important role in structuring the trophic 
web, and could also imply the importance of the microbial food web in the 
Mediterranean context. In addition, the detritus – invertebrates interaction is very 
important and could be a key trophic interaction in the functioning of the ecosystem. 
Moreover, the coupling between the pelagic and demersal habitats is intense. On the 
other hand, the integer tropic level II prevails in terms of trophic flows in the Adriatic 
Sea, while the importance of integer trophic level III is higher in the Catalan Sea.  
• The comparison of the Catalan Sea with upwelling areas has enabled us to place the 
Mediterranean ecosystem in a wider context. Results highlight important differences 
between the Mediterranean area and upwelling regions due to different values of 
primary productivity, but they also show some similarities in terms of trophic 
behaviour of commercial species with the Benguela region and in terms of trophic 
flows with Chile. Results also reveal similarities in terms of ecosystem effects of 
fishing between Peru, Namibia and the Catalan Sea. Moreover, the Catalan Sea shows 
similarities with Namibia ecosystem due to a higher importance of gelatinous 
zooplankton in the consumption of production, the intense demersal-pelagic coupling, 
the proliferation of non commercial species and the similarities in FIB index and the 
mean trophic level of the catch. This has to be interpreted in terms of the dynamic 
trajectories that have been seen in Namibia and the signs that could demonstrate 
similar trajectories occurring in the Catalan Sea. 
• On the other hand, the comparison between an exploited and non exploited Adriatic 
Sea area shows the differences between the two areas due to location (shallower to 
deeper areas) but also due to the impacts of fishing and the effects of protection. For 
example, the protected area shows higher levels of biomass, lower levels of 
production and lower energy transfer efficiency. These results are important in the 
context of the Mediterranean ecosystem because they demonstrate that marine 
protected areas can be useful tools to conserve the structure and functional features of 
marine ecosystems.  
• Dynamic simulations performed from the South Catalan Sea calibrated model in 
2003 to the future evidence the importance of an integrated management of the 
ecosystem taking into account the pelagic and benthic coupling and the dynamics of 
predator-prey interactions. An increase of biomass, and in catches, of important 
commercial species would require the increase of fishing selectivity, the decrease of 
fishing pressure on top predators and the moderate exploitation of low trophic levels, 
e.g. small pelagic fishes. 
• However, although the results show the possibility to recover Mediterranean marine 
ecosystems to a state with higher biomasses and catches of commercial species, the 
real reversibility of fishing impacts is debatable due to the fact that some other 
ecosystems have shown a recovery after fishing intensity was reduced, but others 
didn’t. This is of special importance in the context of results from the new index of 





ecosystem effects of fishing presented in the last part of this work. The new index, a 
three-dimensional combination of the primary production required, the mean trophic 
level of the catch and the energy transfer efficiency, quantifies the loss in secondary 
production due to fishing (and it is called the L index). The index confirms previous 
ideas of the benefit of combining trophodynamic indicators and the low sustainability 
of Mediterranean exploited ecosystems in relation with the definition of ecosystem 
overfishing sensu Murawski (2000). This is in line with results from modelling and 
ecological indicators.  
• The L index shows that there is a limit of marine ecosystem exploitation beyond 
which the probability that an ecosystem will be sustainably fished is low and fishing 
impacts will be too high to preserve main structural and functional features of 
exploited ecosystem in question. This limit can be assimilated to a limit of the 
resilience of the ecosystem and it is a function of both the features of the exploited 
ecosystem (in terms of primary production and energy transfer efficiency) and the 
features of the exploitation (in terms of the intensity of the fishing and the strategy). In 
general terms, results show that sustainable fishing scenarios are placed in situations 
where the primary production required to sustain the fishery is lower that 20% and the 
mean trophic level of the catch is medium to high, higher that 3.5. These results 
contrast with current situation where fishing intensity is high and the mean trophic 
level of the catch decreases. 
• The application of the index to Large Marine Ecosystems and open sea areas 
evidence a situation where many ecosystems from temperate and tropical coastal and 
shelf ecosystems and from upwelling areas show high probabilities of ecosystem 
overfishing. Moreover, the maximum sustainable catches calculated from an 
ecosystem perspective are lower that current catches in many places, which 
demonstrates the need to reduce fishing effort if higher sustainable levels are to be 
achieved.  
• Therefore, in a general context, results from this work underline the suitability of 
ecological modelling techniques and indicators to describe the structure and 
functioning of marine ecosystems in a Mediterranean context and to assess the 
ecosystem effects of fishing. However, some important results (e.g. proliferation of 
prey, impact of temperature increase in sardine optimal environmental window) need 
further field trips and empirical data for their validation. New data are required to 
validate these results and guarantee a true strategic management of fisheries in the 
Mediterranean Sea. 
• The success or the failure to progress towards the conservation and sustainable 
management of marine exploited ecosystems depends largely on the understanding of 
the mechanisms that, directly or indirectly, run the functioning of ecosystems and 
determine their structure. Trophic flow controls and predator-prey interactions are key 
elements on this context. Moreover, considering external factors, such as 
anthropogenic factors (e.g. fishing) or environmental factors, and their effects on 





internal factors is also of extreme importance. This work tries to contribute in the 
understanding of this complex puzzle in order to progress towards an ecosystem-
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